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RESUMO 
Na suinocultura a produção excessiva de dejetos líquidos em certas 
regiões, e seu manejo inadequado tem resultado em contaminação do 
solo e das águas. A simples transformação biológica da matéria orgânica 
por compostagem tem sido apontada como uma alternativa eficaz na 
reciclagem dos nutrientes contidos nos dejetos, reduzindo o impacto 
ambiental e viabilizando a produção de suínos em pequenas áreas. Por 
outro lado, a degradação da matéria orgânica durante o processo de 
compostagem resulta na perda de elementos na forma gasosa (NH3, 
CO2, N2O, CH4 e H2O). O objetivo do trabalho foi medir o fluxo de 
amônia (NH3), óxido nitroso (N2O), metano (CH4) e dióxido de carbono 
(CO2) e realizar o balanço de massa entre entrada e saída  do processo 
de compostagem de dejetos suínos. A pesquisa foi realizada no campo 
experimental da Embrapa Suínos e Aves localizada em Concórdia – SC 
onde foram construídas leiras de compostagem para tratamento dos 
dejetos suínos com volume de 2,52m3 instaladas no interior de túneis 
revestidos com polietileno transparente. A maravalha foi utilizada como 
substrato para a formação da biomassa nas leiras. O processo de 
compostagem foi dividido em duas fases, caracterizadas como fase de 
absorção e fase de maturação. Semanalmente foram coletadas amostras 
da biomassa e dos dejetos aplicados nas leiras e analisadas no 
laboratório físico-químico da Embrapa para acompanhamento do 
comportamento do pH e da concentração de nutrientes. A emissão de 
gases foi medida de forma independente, a cada 4 min., em cada um dos 
túneis com o uso do analisador de gases INNOVA 1412. Os resultados 
do balanço de massa indicaram um erro médio de 10% na determinação 
das emissões de H2O na forma de vapor (diferença entre a entrada e 
saída). O fluxo total medido de N na forma de gás foi 1,21 kg (N-NH3 + 
N-N2O) de um total 11,63 kg N aplicado, com o N-NH3 representando 
78% dessa quantidade. As emissões totais de C foram 80,96 kg (C-CO2 
+ C-CH4) de um total 233,77 kg de carbono aplicado, sendo que o C-
CO2 representou aproximadamente 96%. 
Palavras –Chave: balanço de massa; esterco; fluxo de gases; 
tratamento de dejetos. 
 
 ABSTRACT 
In the excessive production of  pig slurry in certain regions, has resulted 
in contamination of  soil and water for their mismanagement. The 
simple biological transformation of organic matter by composting has 
been regarded as effective alternative  in the recycling of nutrients in pig 
manure by reducing the environmental impact and enabling the 
production of  pigs in small areas. Moreover, the degradation of organic 
matter in the composting process results in the loss elements in gaseous 
form (NH3, CO2, N2O, CH4 e H2O ). The objective of this study was to 
measure the flow of ammonia (NH3), nitrous oxide (N2O), methane 
(CH4) and carbon dioxide (CO2) and perform the mass balance between 
input and output of the composting process of pig manure. The research 
was carried out at Embrapa Swine and Poultry located in Concordia - 
SC. Compost piles were built for the treatment of pig manure with a 
volume of 2,52m3 installed inside tunnels covered with transparent 
polyethylene. The sawdust was used as substrate for the formation of 
biomass in the piles. The process was divided into two phases, as 
characterized absorption stage and the maturation phase. Weekly 
samples were collected biomass and pig manure applied in the piles and 
analyzed the physical-chemical in the laboratory of Embrapa to monitor 
the behavior of the pH and nutrient concentration. The emission of gases 
was measured independently, every 4 min. in each tunnel using the gas 
analyzer Innova 1412. The mass balance results indicated an average 
error of 10% in determining the emission of H2O in vapor form 
(difference between  input and output). The total flow of N measured in 
gas form was 1,21 kg (N-N2O + N-NH3) of a total of 11,63 kg N 
applied, and represented 78% N-NH3. The total emission of C was 80,96 
kg (C-CH4+ C-CO2) a total of 233,77 kg C applied, and represented 
96% C-CO2. 
Key words: mass balance; gas flux; manure;  manure treatment.   
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CAPÍTULO I 
 
1 INTRODUÇÃO 
 
Preocupações ambientais afetam o desenvolvimento de sistemas 
de produção agrícola. Na suinocultura, a produção excessiva de dejetos 
suínos líquidos e o manejo inadequado destes efluentes em certas 
regiões tem resultado em acúmulo excessivo de nutrientes no solo e nas 
águas. Neste caso, a utilização agronômica como adubo é a alternativa 
mais adequada para destinação dos dejetos de suínos tanto no aspecto 
ambiental como no econômico, desde que se utilize os dejetos 
considerando o nutriente em maior concentração através do balanço de 
nutrientes. 
 A simples transformação biológica da matéria orgânica contida 
nos dejetos por compostagem em adubo orgânico simples tem sido cada 
vez mais apontada como uma alternativa eficaz na reciclagem dos 
nutrientes. Após a compostagem tem-se como vantagens a facilidade na 
gestão de um produto sólido, desodorizado, menos volumoso do que o 
original, evitando a contaminação de solos e rios, além da melhoria 
agronômica dos aspectos físicos e biológicos do solo. A degradação da 
matéria orgânica durante o processo de compostagem resulta na perda 
de elementos gasosos (MARTINS E DEWES, 1992; HELLEBRAND, 
1998).  Kuroda et al. (1996) verificou que 60% do peso inicial de dejeto 
suíno foi perdido durante o processo de compostagem. Essa perda 
decorre de uma complexa interação entre fatores físicos, químicos e 
biológicos  durante o processo. Portanto, o controle de parâmetros como 
densidade, porosidade, tamanho de partícula, teor de nutrientes, relação 
C/N, temperatura, pH, umidade e oxigênio têm demonstrado ser a chave 
para a otimização da compostagem uma vez que determinam as 
condições ideais para o desenvolvimento microbiano e a degradação da 
matéria orgânica (AGNEW E LEONARD, 2003; DAS E KEENER, 
1997; BERTOLDI e VILLANI, 1983). 
As perdas gasosas durante o processo de compostagem ocorrem 
principalmente na forma de vapor de água, amônia (NH3), dióxido de 
carbono (CO2), metano (CH4) nitrogênio molecular (N2) e óxido nitroso 
(N2O) devido ao metabolismo da matéria orgânica pelos 
microrganismos. Os gases resultantes do metabolismo aeróbio são CO2 
e vapor de água. O vapor de água produzido durante o processo de 
compostagem ocorre em função da evaporação resultante da geração de 
calor latente e pelo fluxo de ar no composto, enquanto a produção de 
CH4 é proveniente da degradação da matéria orgânica em sítios 
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anaeróbios da leira.  As perdas de nitrogênio, que ocorrem na forma de 
NH3, sofrem influencia do pH, e são indicativo da degradação 
microbiológica da matéria orgânica, enquanto a emissão de N2O ocorre 
quando o oxigênio se torna menos disponível na leira de compostagem.  
Grande parte da pesquisa sobre compostagem tem se concentrado 
sobre as mudanças em parâmetros físico-químicos para melhorar a 
eficiência do processo e encontrar um indicador simples e confiável de 
maturidade. No entanto, pouco se sabe sobre as perdas gasosas. 
A avaliação das emissões gasosas é uma ferramenta útil na 
determinação das emissões dos Gases de Efeito Estufa (GEE).  Nas 
ultimas décadas, inúmeras metodologias têm sido desenvolvidas visando 
quantificar a emissão de gases de sistemas de manejo e tratamento de 
dejetos. Diversos autores têm aplicado comparado e sugerido 
metodologias diferentes, como o uso de câmaras dinâmicas 
(FUKUMOTO et al., 2003; PAILLAT et al., 2005; THOMPSON et al., 
2003) amostragem interna ( MANIOS et al., 2007) câmaras estáticas 
(SZANTO et al., 2007; SOMMER et al., 2004) ou ainda, técnicas de 
dispersão micrometeorologicas, (LOKYER 1989). Entretanto, ainda não 
existe um consenso quanto àquelas que atendem os requisitos 
necessários para serem adotadas como “método padrão”. 
No Brasil poucos trabalhos foram desenvolvidos visando a 
determinação da emissão de Gases de Efeito Estufa-GEE gerados nas 
edificações de produção de suínos e aves, e nos sistemas de 
armazenamento e tratamento dos dejetos de suínos. Entre os trabalhos 
realizados podem ser citados alguns estudos de emissão de gás 
carbônico em solos adubados com dejetos de suínos (GIACOMINI e 
AITA, 2008), e avaliações de potencial de redução de emissão através 
do uso de sistemas de tratamentos, tais como biodigestores 
(ANGONESE et al., 2007), estudo comparativo entre as emissões de gás 
carbônico e metano entre a compostagem e a esterqueira (SARDÁ et al., 
2010). Sendo assim, é evidente a carência que existe no País de 
informações consistentes, sobre a real colaboração da produção 
intensiva de suínos e aves na emissão de GEE e também do potencial de 
mitigação da emissão destes gases, quando adotadas ações para 
tratamento via compostagem. 
Nos últimos anos, a Universidade Federal de Santa Catarina 
(UFSC), em conjunto com a Empresa Brasileira de Pesquisa 
Agropecuária (EMBRAPA) têm vindo a desenvolver pesquisas 
relacionadas com estratégias tecnológicas e econômicas, de modo a 
diminuir as conseqüências da poluição ambiental proveniente da 
suinocultura existente no estado. 
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O presente trabalho fez parte de um projeto desenvolvido pela 
Empresa Brasileira de Pesquisa Agropecuária – Embrapa, denominado 
como “Dinâmica de GEEs em sistemas de produção da agropecuária 
brasileira – projeto Pecus”.  
Neste contexto, o objetivo desta pesquisa é apresentar o fluxo dos 
gases de efeito estufa (N-N2O, C-CH4 e C-CO2 ) e N-NH3 emitidos, e 
realizar o balanço de massa simulando os processos de compostagem 
em uso para tratamento dos dejetos suínos, difundidos no oeste 
catarinense. 
 
1.1 OBJETIVOS 
 
1.1.1 OBJETIVO GERAL  
  
Estudar o desenvolvimento e a emissão de gases durante a fase de 
absorção do processo de compostagem com maravalha como substrato 
em leiras para o tratamento dos dejetos suínos. 
 
1.1.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS  
 
• Analisar a eficiência do processo de compostagem com 
maravalha como substrato para o tratamento dos dejetos de 
suínos. 
• Determinar as emissões dos gases de efeito estufa (N2O, CH4 e 
CO2) e amônia durante a fase de absorção do processo de 
compostagem. 
• Determinar o balanço de massa pela comparação inicial e final 
das características físico-químicas da biomassa e a emissão de 
gases durante a fase de absorção do processo de compostagem. 
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CAPÍTULO II  
  
2 REVISÃO DA LITERATURA 
 
2.1 IMPORTÂNCIA SÓCIO ECONÔMICA DA SUINOCULTURA  
 
A Suinocultura é a atividade tradicional da população rural 
Catarinense, introduzida no Vale do Itajaí, pelos imigrantes alemães e 
no Oeste Catarinense, pelos agricultores, de origem alemã e italiana, 
vindos do Rio Grande do Sul. No Oeste Catarinense a atividade ganhou 
impulso em virtude da abundância de milho, do parque industrial 
pioneiro e da sua adaptação à pequena propriedade rural.  
A trajetória socioeconômica do Oeste Catarinense se revela direta 
e fortemente ligada à inserção da agricultura familiar no sistema de 
criação e processamento de carne suína (TALAMINI; KINPARA, 
1994). A partir da década de 1940, com o processo de industrialização, 
houve um aumento considerável na quantidade de produtores de suínos 
(VOTTO, 1999). Desde então a tendência foi a concentração da 
produção em um menor número de produtores e em menor área 
geográfica para obter ganhos de escala e eficiência logística. 
Hoje a importância da suinocultura para Santa Catarina consiste 
não só no grande contingente de produtores envolvidos, como também, 
no volume de empregos diretos e indiretos. Atualmente, além do estado 
ser o maior produtor de suínos do país, é também o maior produtor de 
reprodutores suínos (ACCS, 2010). 
A região sul ocupa a primeira posição do país, com 18 milhões de 
cabeças em seu rebanho, o que corresponde a 46% do rebanho nacional. 
A maior contribuição é do estado de Santa Catarina que detém 43% da 
produção da região sul e 22% do total nacional (ANUALPEC, 2011). 
No PIB Estadual a suinocultura é a primeira principal atividade, 
participando com 21,43 % do total (ICEPA, 2005); a atividade em 2005 
empregava diretamente 65 mil e, indiretamente, mais de 140 mil 
pessoas. 
No terceiro trimestre de 2011 o abate de suínos também atingiu 
recorde histórico com 9.065 milhões de cabeças, um aumento de 5,2% 
em relação ao trimestre imediatamente anterior e de 9,1% em relação ao 
3° trimestre de 2010 (IBGE, 2011). 
A região Sul respondeu por 66,5% de todo abate nacional de 
suínos no 3° trimestre de 2011. Santa Catarina, Paraná e Rio Grande do 
Sul abateram, respectivamente, 25,4%; 20,7% e 20,4% do total nacional. 
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Além disso, todos os estados das regiões Sul, Sudeste e Centro-Oeste 
apresentaram aumento no abate de suínos (IBGE, 2011). 
Só no Brasil, segundo dados estatísticos do Ministério da 
Agricultura Pecuária e Abastecimento (MAPA), a produção de suínos 
cresceu 84% entre 1995 e 2005. 
 No mercado internacional o país corresponde ao quarto maior 
produtor de carne suína do mundo, ocupando o mesmo lugar no ranking 
de países exportadores de carne suína com 619 mil toneladas em 2010 
(FILHO e NOVAIS, 2011).  
 
2.2 PRODUÇÃO DE DEJETOS 
 
2.2.1 Características físico-químicas e volume produzido  
 
O volume de dejeto produzido diariamente por suíno e o teor de 
umidade é muito variado e está relacionado basicamente ao 
desenvolvimento corporal dos suínos, alimentação, consumo de água, 
volume de água incorporado ao dejeto através da higienização das baias 
e estação do ano (SILVA, 1973; ANDREADAKIS, 1992; OLIVEIRA, 
1993). 
Os dejetos de suínos são caracteristicamente constituídos por 
urina, fezes, resto de ração, pêlos, água da higienização e de vazamentos 
dos bebedouros. Nesse contexto, a caracterização pode apresentar 
variações significativas entre os diversos trabalhos realizados com esse 
objetivo. 
Entre os fatores apontados que podem causar interferência na 
qualidade do dejeto, os principais são a qualidade de alimentos e o 
manejo hídrico da granja, assim, quanto mais rica em nutrientes for a 
alimentação, mais ricas serão as dejeções (OLIVEIRA, 1993).  
A alimentação ocupa um papel de destaque na determinação das 
características dos dejetos suínos, pois alterações na digestibilidade e 
biodisponibilidade dos constituintes da ração afetam diretamente a 
composição da excreta (HENRY; DOURMAND, 1992). Além disso, 
Simioni et al. (2002), verificaram que dietas ricas em Cu e Zn refletiram 
em maiores concentrações desses cátions nos dejetos. 
A maior parte dos nutrientes ingeridos pelos suínos adultos é 
eliminada nas dejeções.  Em média, 80% da quantidade de nitrogênio, 
fósforo e potássio ingerida pelos animais adultos é eliminada, sendo a 
matéria orgânica dos alimentos assimilada em apenas 40% do total 
ingerido (OLIVEIRA, 1993). 
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Os dejetos suínos apresentam uma grande diluição, na maioria 
dos casos com teores de água próximos ou superiores a 95%, 
apresentando uma concentração de nutrientes variando entre 1,7% a 8%. 
Desta forma, pode-se considerar que o manejo hídrico da granja é o 
principal responsável pelas acentuadas variações analíticas dos dejetos, 
já que grande parte da água nas esterqueiras provém de vazamentos de 
bebedouros e limpeza das baias, além da água das chuvas (OLIVEIRA 
et al., 2006). 
Os dados sobre a produção diária de dejetos suínos produzidas 
durante as fases de lactação, crescimento e terminação e as suas 
características químicas são apresentadas na Tabela 1.  
 
Tabela 1 - Produção diária de dejetos suínos nas diferentes 
fases produtivas. 
Categoria Esterco (kg/dia) 
Esterco e 
urina (kg/dia) 
Dejeto líquido 
(l/dia) 
Suínos 25 a 
100kg 2,30 4,90 7,00 
Porcas em 
gestação 3,60 11,00 16,00 
Porca em 
lactação + 
leitegada 
6,40 18,00 27,00 
Cachaço 3,00 6,00 9,00 
Leitões na 
creche 0,35 0,95 1,40 
Média 2,35 5,80 8,60 
Fonte: OLIVEIRA (1993) 
 
Sinotti (2005) observou em seu trabalho que a maior quantidade 
de dejetos produzido entre as fases estudadas foi na creche seguida da 
recria. Além disso, o fator que determinou a variação na produção de 
dejetos entre as fases não foi o peso dos animais, mas o volume de água 
utilizado para higienização das instalações.  
A Tabela 2 foi obtida em trabalho realizado por Silva (1996) na 
Embrapa Suínos e Aves em Santa Catarina durante o ano de 1995, e 
apresenta as características físico-químicas dos dejetos suínos. 
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Tabela 2 - Características físico-químicas dos dejetos suínos. 
Variáveis Mínimo Máximo Média 
DQO (mg/l) 11.530 38.448 25,542 
ST (mg/l) 12.697 49.432 22,399 
SV (mg/l) 8.429 39.024 16.388 
SF (mg/l) 4.268 10.408 6.010 
Nitrogênio total (mg/l) 1.660 3.710 2.374 
Fósforo total (mg/l) 320,0 1.180 577,8 
Potássio total (mg/l) 260,0 1.140 535,7 
Fonte: SILVA (1996). 
 
Miranda e Santos (1999) avaliaram a situação dos dejetos suínos 
da região do Alto Uruguai Catarinense – AMAUC, e obtiveram os 
dados apresentados na Tabela 3. 
 
Tabela 3 - características físico-químicas dos dejetos suínos 
considerando várias amostragens. 
 Amostra 
1 
Amostra 
2 
Amostra 
3 
Amostra 
4 
Amostra 
5 
Nutrientes Kg/m3 ou Kg/t de dejetos 
Matéria 
Seca (%)              
1,63 2,09 2,54 3,46 4,37 
Nitrogênio 
(%) 
1,29 1,91 2,21 2,52 3,13 
Fósforo 
(%) 
0,83 1,45 1,75 2,06 2,68 
Potássio 
(%) 
0,88 1,13 1,25 1,38 1,63 
NPK 3,00 4,49 5,21 5,96 7,44 
Fonte: adaptado de Miranda e Santos (1999). 
 
Perdomo (1998) realizou avaliação da quantidade de matéria seca 
no dejeto líquido e não encontrou valores superiores a 8%, sendo os 
valores mais encontrados entre 4 e 6,5%.  
Nos dejetos suínos, grande parte do nitrogênio encontra-se na 
forma amoniacal (mineral) e o teor de matéria seca é baixo; portanto, a 
imobilização desse nutriente tende ser a mínima. Nesse caso, a maior 
preocupação para melhor aproveitamento do nitrogênio deve ser voltada 
para reduzir as perdas de N-NH3 por volatilização e N-NO3 por 
lixiviação.  
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A carga poluidora produzida por suíno é obtida através do 
produto entre o volume de dejetos produzido diariamente por suíno e as 
características químicas analisadas (sólidos totais, DBO, DQO, N, P e 
etc.), expressa em g ou kg animal/dia. 
O conhecimento da carga orgânica e de nutrientes pode orientar o 
produtor quanto a viabilidade agronômica, econômica e ambiental da 
utilização dos dejetos como adubo orgânico do solo. 
Cabe ainda destacar que o sistema de produção utilizado em cada 
granja é que define o grau de diluição dos dejetos e suas características 
físico-químicas.  
 
2.2.2 Utilização dos dejetos suínos  
 
De modo geral, os dejetos suínos são fontes dos principais 
nutrientes como nitrogênio (N), fósforo (P), potássio (K), cálcio (Ca), 
magnésio (Mg) e de matéria orgânica  (CHOUDHARY et al., 1996). 
O resíduo animal, principalmente os dejetos, foram  
utilizados para manter a fertilidade do solo por muitos séculos. Os 
animais constituíam uma das poucas possibilidades à disposição dos 
agricultores pré-industriais para a gestão dos fluxos de nutrientes em 
agroecossistemas, pois a distribuição na terra dos dejetos animais 
permitia a reposição dos nutrientes para as plantas de forma 
prontamente disponível (KRAUSMANN, 2004). Entretanto, as 
condições atuais não são as mesmas da época dos pequenos rebanhos e 
da agricultura com baixa escala de produção. 
Nos últimos anos, a produção intensiva de suínos, resultou em 
altas concentrações de animais em pequenas áreas, produzindo grandes 
quantidades de resíduos que excederam a capacidade de suporte dos 
solos. 
Essa realidade é vista em regiões como oeste de Santa Catarina 
onde a concentração intensiva de suínos é elevada, e o sistema 
tradicional de manejo dos dejetos suínos é a esterqueira e lagoa onde os 
dejetos permanecem por determinado tempo para fermentação, para 
depois serem transportados com máquinas até as lavouras onde são 
aplicados na mesma área repetidas vezes, excedendo a capacidade do 
solo em reciclar a carga orgânica depositada. 
Essa pratica tem resultado em emissões de 
metano (TAMMINGA, 1992; LOPEZ-REAL e BAPTISTA, 1996), 
eutrofização das águas superficiais, contaminação da água e do solo por 
nitratos e impactos sobre a comunidade microbiana do solo ( RA et al., 
2000; MATIAS, 2006).  
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2.2.3 Balanço de nutrientes 
 
O uso do biofertilizante gerado pela degradação biológica dos 
dejetos de suínos implica na integração da produção vegetal e animal. A 
capacidade de reciclar nutrientes nos sistemas de cultura define a 
quantidade de biofertilizante que pode ser usada e, caso essa seja a única 
opção de uso, passa a existir uma relação direta entre a área disponível 
para sua disposição e o número de animais que podem ser criados nessa 
área. O balanço de nutrientes (nitrogênio e fósforo) aproximado é um 
instrumento capaz de estimar os excedentes de nutrientes produzidos nas 
criações animais, levando em conta informações locais nesta 
determinação (BERTO, 2004). Da mesma forma, o procedimento 
permite nos sistemas de culturas, estimar a quantidade de nutrientes que 
podem ser reaproveitados. 
O balanço de nutrientes consiste em se aplicar ao solo somente a 
quantidade retirada através das colheitas e das perdas ambientalmente 
aceitáveis ou agriculturalmente inevitáveis. Assim, a reciclagem passa a 
ser ambientalmente viável de forma socialmente aceitável. 
 
2.3 IMPACTOS AMBIENTAIS OCASIONADOS PELOS DEJETOS 
SUÍNOS 
 
Os impactos ambientais da produção animal confinada, na qual a 
suinocultura é uma das atividades mais importantes, constituem-se num 
problema já constatado em diversas partes do mundo e servem para 
comprovar o comentário de Goodman e Redcliff (1991 apud 
MIRANDA 2005) quando dizem que nenhum outro tema demonstra de 
forma tão clara as dificuldades de gerenciar as contradições tanto do 
sistema alimentar quanto as do ambiental.  
As principais manifestações de degradação ambiental são a 
contaminação de águas superficiais e subterrâneas, alterações das 
características físicas, químicas e biológicas do solo e a poluição 
atmosférica pela emissão de gases. 
    
2.3.1 Contaminação dos recursos hídricos  
 
A contaminação dos recursos hídricos pode ocorrer de forma 
direta e indireta através do lançamento dos dejetos em corpos de água, 
ou através do escorrimento superficial quando aplicado ao solo.   
Segundo Seganfredo (2002) a aplicação de dejetos em quantidades 
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excessivas ou continuamente numa mesma área pode causar a poluição 
das águas superficiais e sub-superficiais, devido ao acúmulo de 
nutrientes e sua posterior movimentação através da erosão e lixiviação. 
Quando atingem os recursos hídricos os dejetos suínos podem 
provocar diversos danos, principalmente devido a alta demanda 
bioquímica de oxigênio. Assim podem causar uma rápida queda 
imediata e significativa nas concentrações de oxigênio, acarretando 
morte de peixes e outros organismos (BALDISSEIRA, 2002). Além 
disso, pode ocorrer a contaminação microbiana pela elevada quantidade 
de coliformes fecais e totais presente na água. 
Os principais problemas ambientais associados aos dejetos suínos 
nos recursos hídricos são a alta carga orgânica e os nutrientes – N 
(nitrogênio) e P (fósforo) (GEBLER e PALHARES, 2008).  
Para Oliveira et al. (2006) e Burton (1997) os problemas mais 
conhecidos relacionados a esses nutrientes quando aplicados ao solo são 
a lixiviação de N-nitrato para as camadas mais profundas e o 
escorrimento superficial de fósforo para os corpos d’água.  
Levantamentos realizados por Votto (1999) em rios enquadrados 
nas classes 1 e 2 da Resolução CONAMA nº 20 de 1986, do oeste e 
extremo oeste catarinense, onde a concentração suinicola é elevada,  
apresentaram resultados que excedem, em grande parte deles, a 
concentração de coliformes totais permitida. 
Outro problema é a possibilidade de contaminação do solo e da 
água devido à alta concentração de metais de transição como Zn e Cu, 
que os dejetos líquidos de suínos possuem (HSU e LO, 2000; 
L’HERROUX et al., 1997; GRÄBER et al., 2005; MATTIAS, 2006). 
  
2.3.2 Acúmulo de nutrientes no solo 
 
A concepção de que os dejetos suínos poderiam ser utilizados em 
substituição aos fertilizantes químicos nas regiões onde existe grande 
concentração da produção, como forma de destinação desse resíduo, 
atualmente tem sido muito questionada devido a sua utilização 
excessiva. Além dos impactos causados nos recursos hídricos os dejetos 
suínos causam a poluição do solo.  
Quando o dejeto é aplicado em grandes quantidades no solo ou 
durante vários anos podem ocorrer acúmulos de minerais devido a sua 
alta reatividade com os grupos funcionais da matéria orgânica e com 
argilominerais (DAI PRÁ et al., 2009) e sobrecarga da capacidade de 
filtração do solo. Além disso, a aplicação permanente do dejeto líquido 
excessivamente diluído ou a precipitação constante após sua aplicação, 
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acelera o carregamento dos nutrientes para as camadas mais profundas 
do solo (OLIVEIRA, 1993; CERETTA et al., 2003).  
Os acúmulos de fósforo e de potássio no solo, pelo uso de 
grandes quantidades de dejetos suínos por períodos longos, podem 
causar desbalanços de nutrientes. O efeito do acúmulo excessivo de 
fósforo disponível no solo produz deficiência de zinco, o excesso de 
potássio pode causar deficiência de magnésio, e o acumulo de potássio e 
sódio na forma trocável, pode causar desagregação e diminuir a 
estabilidade de estrutura do solo (SEGANFREDO, 2000). 
Dortzbach (2009) avaliou a concentração de nutrientes em solo 
adubado com dejetos suínos por cinco anos através de avaliações na 
camada de 0-5 cm para os atributos físicos e quatro camadas de 0–15, 
15–30, 30–45 e 45-60 cm em seis datas durante o ciclo do milho para os 
atributos químicos. Os resultados encontrados indicaram que as 
adubações orgânicas promoveram alterações na maioria dos atributos 
analisados com pequenas diferenças entre si quanto aos atributos físicos 
após cinco anos de aplicação no solo. As maiores diferenças foram 
observadas nos atributos químicos. O P e K apresentaram valores muito 
altos no solo inclusive em profundidade. Os resultados indicaram  
ocorrência de lixiviação de NO3 e concentração de Zn, Cu e Mn no solo, 
porém ainda não em níveis críticos. 
Em relação aos metais pesados, para Matos & Sediyama, (1995) 
embora presentes nos dejetos suínos em baixas concentrações, devem 
ser também motivo de preocupação em razão de sua elevada toxicidade 
e das altas doses aplicadas no solo. 
O acúmulo de metais pesados leva a uma reação intensa com os 
constituintes coloidais e biológicos na camada superficial do solo. O uso 
prolongado e ou excessivo de dejetos de suínos como adubo orgânico 
pode implicar no acúmulo de Cu e Zn no solo (SIMIONI, 2001; 
SEGANFREDO e BARONI JÚNIOR, 2004). 
Quando os metais pesados são aplicados no solo existem algumas 
rotas possíveis para os mesmos, entre elas, absorção pelas plantas, pelas 
argilas, precipitação, formação de quelatos com a matéria orgânica, 
formação de complexos insolúveis de fósforo e solubilização. 
(EPSTEIN, 1997).  
Cabe destacar que o principal fator para a solubilização dos 
metais pesados no solo não é a sua quantidade absoluta mas o pH do 
solo  (OLIVEIRA, 2002).  Em solos ácidos ocorre a solubilização dos 
metais que fica disponível às plantas, sendo que muitos dos metais 
pesados não são solúveis quando o pH é maior que 4,5 (EPSTEIN, 
1997). 
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2.3.3 Emissões de gases de efeito estufa 
 
Os gases  responsáveis pelo efeito estufa são: dióxido de carbono 
(CO2), monóxido de carbono (CO),  metano (CH4), óxido nitroso (N2O), 
óxido nítrico (NO) e ozônio (O3) (LIMA, 2000).   
A produção animal contribui significativamente para a emissão 
de óxido nitroso (N2O) e metano (CH4).  No caso dos sistemas de 
criação de suínos os principais gases emitidos, incluindo a  fase 
produtiva dos animais e a geração, manejo e utilização dos dejetos, são 
CO2, CH4, NH4+, N2O e o N2 (OLIVEIRA e HIGARASHI, 2006). 
Petersen e Sommer (1999) observaram na Dinamarca, que cerca 
de 40% das emissões antropogénicas de CH4 ocorrem durante a coleta e 
armazenamento de dejetos animais e dejetos aplicados no solo, sendo 
que dentre esses estão os dejetos suínos. 
Outro gás do efeito estufa emitido pelos sistemas de 
armazenamento de dejeções aniamais é o N2O (PETERSEN e 
SOMMER, 1999). Globalmente, a porcentagem das emissões de CH4 e 
N2O proveniente de estrume animal contribui com 5 a 6% para as 
emissões totais de CH4 (HOGAN et al., 1991;. ROTMANS et al., 1992) 
e 7% de N2O (KHALIL e RASMUSSEN, 1992). 
O relatório sobre desenvolvimento mundial de 2010 estima que a 
pecuária responda por 22% das emissões de dióxido de carbono (IPCC, 
2007). A Agência de Proteção Ambiental Americana em 1994 (USEPA, 
1994) relacionou 14% da emissão global de gás metano à produção 
animal. Além do metano, os gases de nitrogênio também apresentam 
alto potencial de aumento do efeito estufa.  
As espécies emitidas podem variar quantitativamente e 
qualitativamente de acordo com o manejo adotado (IPCC, 2007).  
As emissões de gás de efeito estufa (GEE) em edificações de 
produção animal e em sistemas de armazenamento de dejetos são pouco 
estudadas, sendo que grande parte dos trabalhos se concentra sobre as 
emissões de amônia (NH3). No Brasil existem poucos estudos de 
emissão de GEE nas produções de suínos e aves. Entre os poucos 
trabalhos existentes na área de suínos, podem ser citados alguns estudos 
de emissão de gás carbônico em solos adubados com dejetos de suínos 
(GIACOMINI e AITA, 2008) e comparativo de emissões de gás 
carbônico e metano por dejetos de suínos tratados por compostagem em 
escala piloto e armazenados em esterqueira (SARDÁ et al., 2010). 
Existem dois aspectos distintos quanto à poluição do ar resultante 
da produção intensiva de suínos. Um enfatiza a produção de gases 
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tóxicos dentro das instalações, que  podem promover o aparecimento de 
enfermidades no homem e no animal e o outro diz  respeito aos 
fenômenos de poluição atmosférica através do crescimento da emissão 
de gases que contribuem para aumento do efeito estufa, oriundos, 
principalmente, dos  processos anaeróbios dos sistemas de 
armazenamento ou tratamento dos dejetos. 
Os odores causados pelos sistemas de armazenamento e 
tratamento dos dejetos suínos também aumentam a poluição do ar e 
diminuem a qualidade de vida da  população (KAO, 1993). 
 
2.4 SISTEMAS DE ARMAZENAMENTO DOS DEJETOS SUÍNOS  
 
Em Santa Catarina o levantamento agropecuário, LAC, realizado 
entre 2002 e 2003 identificou que a predominância do sistema de 
armazenagem de dejetos eram as esterqueiras, seguidas pelas 
bioesterqueiras (Figura 4) e lagoas (anaeróbicas, facultativas e 
aeróbicas); o uso de biodigestores e compostagem ainda era limitado 
(ICEPA, 2005).  
Este fato demonstra que o manejo ambiental da suinocultura 
catarinense estava quase que integralmente baseado no aproveitamento 
dos dejetos como adubo, prática que provocou a degradação dos solos, 
das águas e do ar. 
Atualmente a compostagem tem sido cada vez mais adotada 
como técnica de tratamento dos dejetos de suínos nas regiões onde 
existe elevada concentração de produção de suínos e área escassa para 
utilização dos dejetos como biofertilizante do solo. Além disso, essa 
técnica apresenta praticidade operacional, baixo custo e pequeno risco 
de poluição ambiental ao empregar o produto final como adubo 
orgânico. 
 
Figura 1 - Sistema de armazenamento dos dejetos suínos, 
bioesterqueira e esterqueira (BELLI et al., 2001). 
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2.5 TRANSFORMAÇÕES DE COMPOSTOS DE NITROGÊNIO: 
CICLO DO NITROGÊNIO 
 
O nitrogênio é um dos compostos essenciais à sobrevivência e 
crescimento de todos os organismos. Por ser um importante componente 
das biomoléculas, ele compõe a estrutura de ácidos nucléicos, vitaminas, 
aminoácidos, proteínas, pigmentos, entre outros componentes celulares. 
É capaz de assumir um grande número de estados de oxidação, podendo 
assim existir em muitos compostos (HAGOPIAN e RILLY, 1998). 
As diferentes formas de nitrogênio circulam no meio ambiente 
através do ciclo do nitrogênio. Este ciclo é realizado por uma complexa 
combinação entre muitos microrganismos que catalisam diferentes 
reações, fazendo com que importantes etapas do ciclo só ocorrem graças 
a sua ação (ETCHEBEHERE, 2005). 
Os organismos autotróficos utilizam carbono inorgânico como a 
única fonte de carbono, enquanto os microrganismos heterotróficos 
utilizam carbono orgânico. Além disso, entre as bactérias heterotróficas, 
existem diferentes grupos de microrganismos: bactérias aeróbias que 
crescem na presença estrita de oxigênio, bactérias anaeróbias que se 
desenvolvem sem oxigênio, e bactérias facultativas anaeróbias ou 
aeróbias que podem se desenvolver com ou sem oxigênio. 
Bisaillon et al. (1984) distinguiram os diferentes grupos de 
microrganismos presentes no dejeto suíno armazenado em fossas. 
Segundo os autores esses microrganismos sofrem evolução diferente 
dependendo do sistema de tratamento utilizado já que pode haver 
diferentes difusões de oxigênio e presença de fonte de carbono. 
 
O ciclo do nitrogênio é realizado por seis processos: 
• Fixação de nitrogênio; 
• Assimilação; 
• Mineralização;  
• Nitrificação;  
• A redução assimilativa ou dissimilativa;  
• Desnitrificação;  
 
Na Figura 1 encontram-se representadas as conversões biológicas 
do nitrogênio, onde, inicialmente, o nitrogênio gasoso do ar é reduzido 
no solo ou na água a amônia por fixação bacteriana. A amônia assim 
formada, ou mesmo aquela produzida através da decomposição de 
compostos nitrogenados orgânicos, pode ser assimilada para síntese 
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celular ou oxidada a nitrato pela atividade de bactérias nitrificantes. A 
oxidação da amônia até nitrito possui a hidroxilamina como composto 
intermediário. O nitrato formado a partir do nitrito é convertido através 
do processo de desnitrificação a óxido nitroso e nitrogênio gasoso, 
sendo novamente liberado para atmosfera (BROCK e MANDIGAN, 
1991). 
 
 
Figura 2 - Representação esquemática das reações envolvidas 
no ciclo do nitrogênio (Fonte: YE e THOMAS, 2001). 
 
É importante notar que todos os átomos de nitrogênio doadores 
vão passar de um estado de oxidação para outro de forma irregular e não 
seguirão necessariamente todo o ciclo de nitrogênio. Além disso, as 
transformações do nitrogênio na natureza não são apenas realizadas por 
microrganismos. O NH3 e o NO2 da decomposição microbiana de 
compostos de nitrogênio orgânico também podem ser os produtos de 
reações químicas com outros compostos orgânicos abióticos 
(MANCINELLI, 1992). 
O nitrogênio também apresenta importância crucial como 
componente da biomassa; reações de conversão de nitrogênio também 
são importantes para seu acoplamento à produção de energia celular. 
As principais etapas do ciclo do nitrogênio que acontecem 
durante o armazenamento e tratamento dos dejetos suínos são descritas 
em seguida. 
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2.5.1 Assimilação  
 
É a transformação da matéria nitrogenada mineral ou orgânica 
inerte em matéria viva. O nitrogênio é assimilado durante o crescimento 
de todos os microrganismos (autotróficos e heterotróficos) de maneira 
simultânea à assimilação de carbono (KERMARREC, 1999). 
Dependendo do organismo considerado, a assimilação é efetuada 
a partir de compostos variados, mas, a maioria dos microrganismos 
preferem a forma amoniacal do nitrogênio (CARTY e EPPLEY, 1972). 
Esta fase importante do ciclo do nitrogênio é uma das mais 
complexas em razão da diversidade dos microrganismos que podem 
realizar esta assimilação. No entanto, três principais reações podem 
produzir compostos nitrogenados orgânicos a partir da amônia: 
- Síntese de ácido glutâmico; 
- Síntese de glutamina; 
- Síntese de carbamoil-fosfato. 
Estes compostos, portanto, antecedem a síntese de aminoácidos 
necessários para o crescimento e multiplicação de organismos 
microbianos. 
Apesar da assimilação de nitrogênio poder acontecer em 
condições aeróbias e anaeróbias, ela é muito mais importante em 
aerobiose.  
O desenvolvimento de microrganismos e a produção de matéria 
viva necessitam, em qualquer caso, de um aporte de energia. Esta 
energia pode ser obtida por várias reações químicas como oxidação da 
matéria orgânica, metanogênese, nitrificação e desnitrificação. 
Finalmente, o crescimento de organismos bacterianos também 
requer a presença de minerais essenciais, alguns em quantidades muito 
pequenas. Estes compostos incluem fósforo, cálcio, potássio, magnésio 
enxofre e ferro (KERMARREC 1999). 
 
2.5.2 Mineralização 
 
A mineralização é o processo de transformação de compostos 
orgânicos em compostos minerais, processo que resulta em reações 
catabólicas de bactérias heterotróficas e permite fornecer a energia para 
o crescimento bacteriano. Este processo pode converter nitrogênio 
orgânico em amônio (NH4) e por equilíbrio em amônia (NH3): isso é 
chamado amonificação. A amonificação é realizada por muitas plantas, 
animais e microrganismos.  
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Como parte da criação de suínos, a amônia é gerada 
principalmente devido à degradação da uréia e de outros compostos 
nitrogenados presentes na urina (KERMARREC, 1999). A Hidrólise da 
uréia é um processo microbiano controlado por uma enzima chamada 
urease, empregada em meio aquoso na formação de íons de amônio e de 
íons carbonatos de hidrogênio (GUINGAND, 1996): 
 
CO (NH2)2 + 3H2O  2 NH4 + HCO3+OH 
 
Esta degradação se inicia quando ocorre o contato da urina com 
as fezes contendo uréase. No caso dos dejetos, toda a uréia é hidrolisada 
em amônio, em menos de um dia após a excreção (ZHANG et al., 
1994). 
Por outro lado, a cinética de degradação de outros compostos de 
nitrogênio orgânicos é menos conhecida. Na verdade, poucos estudos 
têm sido feitos sobre a mineralização do nitrogênio orgânico em adubo 
de suínos. A formação de amônio é obtida pela desaminação oxidativa 
redutora. A taxa de mineralização e a quantidade de amônia produzida 
dependerá da natureza e da complexidade de compostos de nitrogênio 
orgânicos no meio ambiente. As proteínas, compostos complexos, 
devem passar por várias transformações antes de chegar ao estágio ácido 
amino e amônio. A amonificação é, neste caso, relativamente lenta. 
Essas atividades catabólicas são favorecidas em altas temperaturas 
(KERMARREC 1999). 
 
2.5.3 Nitrificação 
 
A nitrificação é um processo autotrófico, isto é, a energia para 
crescimento bacteriano é derivada da oxidação de compostos 
inorgânicos de nitrogênio, principalmente íon amônio (NH4), nitrito 
(NO2) e nitrato (NO3), usando dióxido de carbono (CO2) como fonte de 
carbono inorgânico para síntese de novas células (METCALF e EDDY, 
1991). A reação requer a mediação de bactérias específicas e se realiza 
em dois passos sequenciais: 
Nitritação – etapa em que ocorre a oxidação da amônia até nitrito, 
através da ação bioquímica dos microrganismos oxidadores de amônio, 
ou microrganismos nitritantes. 
 
NH4 + 3/2O2  NO2 +H2O + 2H + energia 
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Esta oxidação envolve vários intermediários. O primeiro é a 
hidroxilamina - NH2OH , (Wood 1986), que é rapidamente oxidada em 
várias etapas em compostos intermediários (FIRESTONE et al., 1980). 
Nitratação – etapa em que ocorre a oxidação de nitrito até nitrato. 
Esta etapa é mediada por microrganismos oxidadores de nitrito, sendo 
os mais abundantes as bactérias do gênero Nitrobacter. 
 
NO2 +1/2O2  NO3 + energia  
 
Os organismos envolvidos na segunda etapa do processo são 
capazes de crescer de modo autotrófico, mas às vezes também de modo 
heterotrófico (KERMARRECK, 1999), por assimilação de compostos 
orgânicos. 
Considerando o fenômeno como um todo, a passagem do nitrato 
de amônio pode ser escrita como (SHARMA e AHLERT, 1977): 
 
NH4+2O2 NO3 + H2O+2H+ energia  
 
As principais etapas da nitrificação são apresentadas na Figura 2. 
 
 
Figura 3 - Principais etapas do processo de nitrificação e 
subprodutos formados, adaptado de Kermarrec (1999). 
 
Os microrganismos nitrificantes oxidam compostos inorgânicos, 
como o amônio e o nitrito para a obtenção de energia e utilizam o CO2 
como fonte de carbono (SCHMIDELL & SPILLER, 2005). Madigan et 
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al. (1996) consideram que organismos autotróficos são capazes de obter 
todo o carbono que necessitam de fontes inorgânicas. Por outro lado, há 
registros de que o processo de nitrificação também possa ocorrer pela 
ação de bactérias heterotróficas que utilizam o carbono orgânico e 
oxidam a amônia a nitrato, como Arlhrobacer e Thiosfera Pantotropha 
(FERRETTI, 2005). 
Os organismos que realizam a nitrificação estão agrupados na 
família nitrobacteriace que compreendem bactérias Gram-negativas 
categorizadas por sua forma, tamanho, arranjo da membrana 
citoplasmática, relação de bases de DNA e capacidade metabólica 
(BOCK et al., 1991; MADIGAN et al., 1996). 
Suzuki et al. (1974), Bock et al. (1991) e Schimidt et al. (2003) 
relataram a possibilidade de que amônia (NH3) e não o íon amônio 
(NH4) seja o substrato para o processo de oxidação. 
Segundo relato de Bock et al. (1991), a enzima oxidante do 
nitrogênio amoniacal está localizada na membrana citoplasmática, que é 
altamente permeável à amônia (NH3), mas não ao amônio (NH4), 
justificando o fato da amônia ser usada como substrato. 
Estudos têm mostrado que co-produtos como o N2O, (MILLER et 
al., 1993), NO (REMDE e CONRAD, 1990) e N2 (POTH, 1986) 
poderiam ser produzidos durante a nitrificação. Estudos com nitrogênio 
marcado 15N, mostraram que o N2O é produzido por redução 
principalmente de NO2 em NO3. 
O desenvolvimento microbiano é normalmente em função do 
carbono e da energia disponível em um meio. A temperatura, a umidade, 
o pH, e as interações entre estes fatores regulam a atividade de 
nitrificação.  
O pH ótimo para a nitrificação está na faixa de 7,2 a 9,0 
(METCALF e EDDY, 1991). Segundo Surampalli et al. (1997), em 
valores de pH abaixo de 7 ou acima de 9 a velocidade de nitrificação é 
menor que 50%. O pH influência a maior concentração da amônia na 
forma ionizada (amônio NH4) ou na forma não ionizada (amônia livre 
NH3), sendo que a amônia livre inibe as bactérias oxidantes de amônia. 
A oxidação de N-amoniacal diminui a alcalinidade. Barnes e 
Bliss (1983) observaram um consumo maior de oxigênio e alcalinidade 
na primeira fase da nitrificação, ou seja, na fase de nitritação. A energia 
liberada nessas reações é usada pelos organismos nitrificantes para a 
síntese a partir das fontes de carbono inorgânico como dióxido de 
carbono, bicarbonato e carbonato.  
Existe uma correlação entre a redução da concentração de 
oxigênio e a produção de N2O e NO. A Produção de N2O aumenta com 
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a diminuição da concentração de oxigênio (OTTE et al., 1996) e em 
locais onde a umidade é alta, a alta densidade do meio limita a difusão 
de oxigênio fornecido pelo ar. Esta zona úmida de baixa pressão de 
oxigênio parece favorecer a produção de N2O durante a fase de 
nitrificação (KERMARREC, 1999). 
Isto permite compensar a falta de oxigênio e evitar o acúmulo de 
nitrito tóxico. Parte da hidroxilamina também poderia ser convertida 
diretamente em N2O, especialmente quando as concentrações de 
hidroxilamina são elevadas (KERMARREC, 1999). Além disso, parece 
que algumas bactérias nitratantes também são capazes de realizar a 
desnitrificação (KERMARREC, 1999). 
 
2.5.4 Redução assimilativa de nitrato em amônio  
 
A redução assimilatória do nitrato leva à formação do íon 
amônio, que será utilizado para a biossíntese celular. Este processo 
ocorre sob condições aeróbias e anaeróbias, não resultando em 
rendimento energético, e o produto, íon amônio, não é excretado para o 
meio. A quantidade de nitrogênio reduzido é proporcional aos 
requerimentos celulares para a produção de biomassa. Quando existe 
grande concentração do íon amônio, o processo é inibido ou torna-se 
insignificante (KERMARREC, 1999). 
 
2.5.5 Redução dissimilatória do nitrato em amônio  
 
A redução dessimilatória do nitrato a íon amônio (RDNA) ocorre 
sob condições de oxigênio limitante e serve para dissipar o excesso de 
potencial redutor ou gerar amônia para assimilação e crescimento 
celular anaeróbio, permitindo assim obter energia necessária para a 
síntese da matéria viva (YE e THOMAS, 2001). Esse processo é 
regulado pelo oxigênio, mas não é afetado pelo íon amônio e o 
nitrogênio reduzido não é utilizado pela célula, e tem sido verificado em 
bactérias de metabolismo fermentativo (PRATES, 1997). 
A redução dissimilatória de amônio deve ser a via preferencial de 
redução de nitratos, em meio rico em substratos de carbono e limitados 
em nitritos, pois esse processo conduz a uma redução mais completa 
(KERMARREC, 1999). A liberação de N2O está associada com a 
redução dissimilatória de nitrato em amônio (KERMARREC, 1999). No 
entanto, a liberação observada parece muito menor do que a obtida 
durante a desnitrificação (KERMARREC, 1999).  
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2.5.6 Desnitrificação 
 
O processo de desnitrificação pode ser realizado por várias 
bactérias quimiorganotroficas, litoautotróficas e fototróficas e por 
alguns fungos (SCHMIDT et al., 2003).  As bactérias desnitrificantes 
são hetetróficas e estão presentes em todos os ambientes biológicos. 
Entre essas bactérias estão os gêneros Pseudomonas, Alcoligemes, e 
Bacillus e são os mais representativos.  
A desnitrificação é o processo de redução dos nitratos (NO3) ou 
nitritos (NO2) em nitrogênio gasoso (N2) e ou óxidos de nitrogênio (N2O 
e NO). As bactérias aeróbias em meio anóxico utilizam NO3 ou NO2 
como aceptor de elétrons. Conforme o tipo ou grupo de bactérias são 
observados dois tipos principais de desnitrificação: 
- desnitrificação autotrófica: certas bactérias autotróficas são 
capazes de satisfazer suas necessidades energéticas, utilizando 
compostos minerais (enxofre ou hidrogênio), (BOCK et al., 1995; 
KESTER et al., 1996; LUBINA et al., 1996) como doadores de elétrons 
na respiração de nitrato, conforme: 
 
2NO3+5H2 N2+4H2O+2OH+ energia   
 
A redução de nitrato a nitrogênio molecular envolve vários 
intermediários (YE et al., 1994). 
 
- desnitrificação heterotrófica: sob condições anaeróbias o 
amônio é oxidado e então convertido por bactérias heterotróficas em 
nitrogênio gasoso. Neste processo, conhecido como desnitrificação 
heterotrófica, a matéria orgânica carbonácea biodegradável é utilizada 
como doador de elétrons. 
Cada uma delas é reduzida por uma enzima específica (Figura 3). 
Algumas bactérias desnitrificantes possuem as quatro enzimas redutases 
e são capazes de reduzir nitratos a nitrogênio molecular 
(KERMARREC, 1999). Por outro lado, outras bactérias têm apenas uma 
enzima e, portanto, não realizam algumas dessas reduções 
(KERMARREC, 1999). Uma exceção de poucos microrganismos 
desnitrificantes são anaeróbios facultativos, preferindo usar O2 como 
aceptor final de elétrons, e apenas secundariamente nitratos ou nitritos 
na ausência de oxigênio, a fim de se adaptar a essa restrição. 
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Figura 4 - Principais etapas do processo de desnitrificação, 
adaptado de Kermarrec (1999). 
 
2.6 TRANSFORMAÇÕES DE COMPOSTOS DE CARBONO 
 
O carbono está presente na maioria das substâncias que compõem 
as células. O ciclo do carbono é dividido em duas etapas. A fase de 
regeneração corresponde às etapas de decomposição de substâncias 
carbonadas pela atuação dos microrganismos. Assim, os 
microrganismos utilizam componentes de resíduos como substratos para 
a energia e também como recurso de carbono na síntese de novas 
células. A energia é fornecida para as células microbianas pela oxidação 
de compostos orgânicos. O produto final é o CO2, o qual é liberado para 
a atmosfera (WRAGE, 2001). 
Alguns microrganismos podem utilizar o carbono inorgânico 
existente no meio ambiente na forma de carbonatos ou de CO2 como 
única fonte de carbono; neste caso são chamados de autotróficos. Os 
microrganismos que obrigatoriamente requerem uma fonte orgânica de 
carbono são denominados heterotróficos. 
 A versatilidade bacteriana quanto à utilização de diferentes 
fontes de carbono orgânico é muito grande, pois, desde moléculas 
pequenas, constituídas por apenas dois átomos de carbono, até 
moléculas grandes e complexas, como hidrocarbonetos podem ser 
degradadas (TRABULSI, 1999). Dois ciclos biogeoquímicos 
desempenham importante papel na remoção da matéria orgânica: o 
aeróbio e o anaeróbio. 
33 
 
Em ambiente aeróbio são encontrados diversos gêneros de 
bactérias que utilizam oxigênio como aceptor final de elétrons para 
realizar a decomposição da matéria orgânica. Em ambiente anaeróbio, 
no qual o oxigênio não está presente, é o metabolismo microbiano que 
promove o rearranjo dos elétrons da molécula. Os organismos 
anaeróbios têm baixa produção de biomassa; baixo requisito de 
nutrientes; além de não demandar introdução de energia ao sistema, 
devido ao fato de no processo não haver necessidade de introduzir 
oxigênio no meio através de aeração (SANTOS, 2004). 
 
2.7 PROCESSO DE COMPOSTAGEM 
 
2.7.1 Conceito e aspectos gerais 
 
No processo de compostagem os componentes orgânicos 
biodegradáveis passam por etapas sucessivas de transformação sob ação 
de diversos grupos de microrganismos, resultando em um processo 
biogeoquímico altamente complexo (FERNANDES, 1999). 
A compostagem é conceituada por Mustin (1987) como a 
decomposição biológica da matéria orgânica sob condições controladas 
aeróbicas. Em contraste, a fermentação é a decomposição anaeróbica da 
matéria orgânica. Muitos fatores afetam o processo de compostagem e 
estão todos inter-relacionados nesse processo ecológico complexo. 
No processo de compostagem a ação microbiológica é intensa e 
transforma os materiais orgânicos por completo, alterando suas 
características físicas e químicas. Vários fatores importantes afetam a 
população microbiológica, tais como oxigênio, umidade, temperatura, 
nutrientes e pH (EPSTEIN,1997). 
Por causa da natureza complexa da matéria orgânica e muitos 
compostos orgânicos, naturais e xenobióticos, muitos micróbios e outros 
organismos estão envolvidos no processo de decomposição. 
A população microbiana durante a compostagem afeta seu 
próprio destino através da produção de calor, que por sua vez afeta as 
populações microbianas. 
Os principais fatores que afetam a decomposição de matéria 
orgânica por microrganismos são oxigênio e umidade. Outros fatores 
importantes que poderiam limitar o processo de compostagem são 
nutrientes e pH. Os microrganismos exigem os mesmos micronutrientes 
como as plantas e competem por micronutrientes disponíveis 
(STEVENSON, 1991). 
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Durante o processo o oxigênio é consumido e CO2 e água são 
liberados. Além de CO2, amônia e outros compostos voláteis são 
emitidos para a atmosfera. No entanto, em comparação com o CO2 e 
H2O, estes representam quantidades muito pequenas, Epstein (1997) 
representaram o processo de compostagem aeróbia na seguinte equação 
química: 
 
CpHqOrNs . aH2O + bO2 = CtHuOvNw . cH2O + dH2O + eH2O + CO2 
Mat. Org.         oxig cons.   composto      vapor   água prod.   diox prod. 
 
A intensidade da atividade dos microrganismos decompositores 
nos processos de compostagem está estritamente relacionada à 
diversificação e a concentração de nutrientes. Os principais nutrientes 
encontrados nos resíduos vegetais e animais estão na forma orgânica e 
são decompostos em diferentes estágios com diferentes intensidades e 
por diferentes populações de microrganismos, que secretam enzimas e 
digerem o seu alimento fora da célula (KIEHL, 1985). 
Epstein (1997) indicou que a decomposição dos resíduos vegetais 
é influenciada pelo substrato. Segundo esse autor, os fatores mais 
importantes são: (1) a natureza da matéria-prima, especialmente a 
proporção de compostos nitrogenados para os compostos de carbono; 
(2) temperatura e decomposição; e (3) a população microbiana do 
composto. Os dois últimos fatores são muito interativos. 
A temperatura é o parâmetro mais influente (STEGER et al., 
2007), embora algumas outras condições também favoreçam a presença 
de microrganismos com capacidades metabólicas específicas 
(RYCKEBOER et al., 2003;). Com o aumento das temperaturas, o 
crescimento de organismos acelera. (EPSTEIN, 1997). 
Portanto, a caracterização de comunidades microbianas ao longo 
do processo pode fornecer informações valiosas sobre a evolução do 
processo, a taxa de biodegradação e, finalmente, a maturidade do 
produto (HERRMANN e SHANN, 1997; RYCKEBOER et al., 2003). 
Atividade microbiana é alcançada através da ação das enzimas que são 
responsáveis pela hidrólise de macromoléculas complexas que 
constituem os resíduos orgânicos. Como consequência dessa atividade 
simples, compostos solúveis em água que suportam o crescimento 
microbiano são liberados, favorecendo a continuidade do processo. 
Além disso, à medida em que essa atividade enzimática é produzida dá 
informações sobre a taxa de decomposição da matéria orgânica e, 
portanto, sobre a estabilidade do produto (MONDINI et al., 2004). 
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Primeiramente ocorre a expansão das colônias de microrganismos 
mesófilos a intensificação da ação de decomposição, a liberação de calor 
e a rápida elevação da temperatura (INÁCIO e MILLER, 2009). 
Posteriormente ocorre a degradação de substâncias orgânicas mais 
resistentes por microorganismos mesófilos, redução da atividade 
microbiana e conseqüente queda da temperatura das leiras e perda de 
umidade (EPSTEIN, 1997). Na sequência os fungos e actinomicetos têm 
papel igualmente relevante. Quando então ocorre a maturação do 
composto com grande formação de substâncias húmicas, a atividade 
biológica é baixa e o composto perde a capacidade de auto-aquecimento. 
A decomposição acontece a taxas muito baixas e prosseguirá quando o 
composto orgânico for aplicado ao solo, liberando nutrientes 
(POULSEN, 2003). 
A temperatura, o oxigênio e a natureza dos substratos orgânicos 
são as principais forças motrizes em relação à dinâmica microbiana 
(STEGER et al., 2005; TIQUIA, 2005). 
O nitrogênio pode limitar a atividade microbiana e a taxa de 
decomposição da matéria orgânica. Para Epstein (1997) as diferentes 
matérias primas como fontes de N apresentam efeitos diferentes sobre as 
bactérias, como por exemplo, a redução da população de bactérias 
mesófilas, e aumentos nas populações termofílicas. 
 
2.7.2 Bactérias 
 
As bactérias são organismos unicelulares procariotos ou formam 
simples associações de células similares, sua manipulação é feita, 
normalmente, por divisão primária simples (DEVENS, 1995).  
Bactérias absorvem P, N, Mn, Fe, Zn, Cu e outros elementos de 
substâncias orgânicas, podendo ainda o N ser retirado da atmosfera 
(DEVENS, 1995). 
Como todos os processos de crescimento dependem de reações 
químicas e essas reações são influenciadas pela temperatura, então o 
crescimento bacteriano pode ser profundamente afetado por esta 
condição. Além disso, para Devens (1995) as características mais 
marcantes das bactérias para o processo de compostagem são: as 
exigências nutritivas, as condições físicas necessárias ao crescimento e a 
reprodução. 
As bactérias formam o grupo mais ativo no processo inicial da 
compostagem e em toda fase termofílica. No início da decomposição 
dos resíduos orgânicos, predominam bactérias, que são responsáveis 
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pela quebra inicial da matéria orgânica, promovendo a liberação de calor 
na massa em compostagem.  
Para que ocorra a digestão, os microrganismos liberam enzimas 
hidrolíticas, que retiram porções da matéria orgânica na forma solúvel e 
de baixo peso molecular, assim é necessária a presença de oxigênio para 
que a matéria orgânica já absorvida seja metabolizada (KIEHL, 2004). 
Os microrganismos envolvidos no processo de compostagem são 
produtores de ácidos, que degradam as proteínas, os amidos e os 
açúcares (TUOMELA et al., 2000). Com o aumento da temperatura, 
devido à liberação de calor, ocorre a morte de microrganismos mesófilos 
(25 a 45ºC), havendo a multiplicação de actinomicetos, bactérias e 
fungos termófilos (+45ºC) (PEIXOTO, 1988). As bactérias degradam os 
lipídeos e frações de hemicelulose, enquanto que a celulose e a lignina 
são decompostas pelos actinomicetos e fungos (KIEHL, 1985). 
Os actinomicetos constituem uma classe de microrganismos 
muito heterogênea. São do grupo de bactérias corineformes; este grupo é 
formado pela família Propionibacteriaceae e pela ordem 
Actinomycetales (DEVENS, 1995). São bactérias que apresentam 
algumas características de fungos. Reproduzem-se em ambientes com 
poucos nutrientes, baixa quantidade de água e elevadas temperaturas e 
decompõem materiais que os outros microrganismos não conseguiram 
degradar (HASSEN et al., 2001). 
Os gêneros de actinomicetos que já foram isolados de 
compostagem termofílica incluem Nocardia, Streptomyces, 
Thermoactinomyces e Micromonospora (TUOMELA et al., 2000).  
Segundo Tuomela  et al., (2000) embora não apresentam elevada 
capacidade de degradar a celulose e lignina como os fungos, os 
actinomicetos são importantes agentes de degradação da lignocelulose 
durante os picos de aquecimento. 
Taiwo e Oso (2004) indicaram a presença de  Streptomyces  sp.,  
Actinomyces  sp. e Steptosporangium  no processo de compostagem, 
mas  durante o estágio termofílico apenas o último gênero foi 
encontrado. 
Os microrganismos pertencentes a ordem Actinomicetales são 
caracterizados por serem filamentosos e ramificados. O crescimento 
celular ramificado (micélio), juntamente com os métodos especializados 
de esporulação relacionam esses germes com os fungos. 
Eles aparecem durante a fase termofílica, bem como na  fase de 
resfriamento e maturação da compostagem, e podem ocasionalmente, 
tornar-se tão numerosos que são visíveis na superfície do composto, são 
importantes na degradação de substratos orgânicos relativamente 
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complexos. Como a lignina, a qual é a sua principal atividade  
metabólica  em altos níveis de nitrogênio. 
 
2.7.3 Fungos  
 
Os fungos são organismos heterotróficos, que obtém sua 
alimentação a partir da matéria orgânica inanimada ou nutrindo-se como 
parasitas e hospedeiros vivos. 
Como saprófitas decompõem resíduos complexos de plantas e 
animais, transformando-os em formas químicas mais simples, que 
retornam ao solo (DEVENS, 1995). Esses microrganismos são 
eucarióticos quimiorganotroficos. Reproduzem-se naturalmente por 
meio de esporos, com poucas exceções. Os fungos não têm clorofila, são 
filamentosos em geral e comumente ramificados. 
Segundo DEVENS (1995), fisiologicamente os fungos adaptam-
se a sobrecargas mais severas do que a maioria dos microrganismos. 
Os fungos envolvidos nos processos de compostagem, em sua 
grande maioria mesófilos, crescem melhor quando a umidade na leira é 
menor, na fase mais avançada do processo (INÁCIO e MILLER, 2009). 
Os fungos podem crescer em umidades relativas (UR) abaixo de 
100%, enquanto que as bactérias crescem melhor em 100% de UR 
(EPSTEIN 1997). Com base em medições indiretas da atividade 
microbiana usando O2 ou respiração CO2, constatou-se que a atividade 
microbiana começa a diminuir com umidade de cerca de 40% 
(EPSTEIN 1997).  
Os principais degradadores de lignina na natureza são os fungos 
da podridão-branca. Existem milhares de espécies de fungos da 
podridão branca, a maioria deles Basidiomycotina, além de poucos 
Ascomycotina que podem causar a podridão branca. A degradação de 
lignina por fungos de podridão-branca é mais rápida do que quaisquer 
outros organismos, sendo os responsáveis pela maior parte da 
decomposição da lignina na natureza (TUOMELA et al., 2000).  Eles 
podem causar deslignificação seletiva ou não seletiva da madeira. Na  
deslignificação seletiva, a lignina é removida sem nenhuma perda 
acentuada de celulose, e na deslignificação não seletiva todos os 
principais componentes da parede celular são degradados (TUOMELA 
et al., 2000). Apesar de alguns fungos de podridão-branca sempre 
atacarem a madeira em um modo seletivo ou não seletivo, existem 
fungos que são capazes de ambas as formas de degradação (TUOMELA 
et al., 2000). Dente os fungos mais estudados da podridão-branca estão: 
Phanerochaete chrysosporium e Phlebia radiata, que degradam a lignina  
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seletivamente, e Trametes versicolor, que degrada a lignina não 
seletivamente  (SÁNCHEZ, 2009).   
Para Sánchez (2009) eles degradam a lignina por meio de 
enzimas  oxidativas. Devido à natureza e tamanho da molécula de 
lignina as enzimas responsáveis pelo ataque inicial devem ser 
extracelulares e inespecíficas. As enzimas extracelulares mais estudadas 
de fungos de podridão-branca são lignina peroxidases e manganês 
peroxidases lacase. Diferentes fungos de podridão branca produzem 
diferentes combinações de enzimas (SÁNCHEZ, 2009).   
 Já os fungos da podridão parda degradam extensivamente a 
celulose e hemicelulose, mas a degradação de lignina é limitada. Este 
fungo é o responsável apenas pela modificação da lignina, enquanto que 
as bactérias actinomicetos degradam a linigna. Eles têm preferência por 
substratos com pH ácido, porém também apresentam atividade em pH 
levemente alcalino (SÁNCHEZ, 2009).   
A temperatura é um dos fatores mais importantes que afetam os 
fungos.  Outros fatores importantes são as fontes de carbono e 
nitrogênio e o pH. Um bom nível de nitrogênio é necessário para o 
crescimento de fungos, embora alguns fungos, principalmente fungos 
apodrecedores de madeira, crescem em baixos níveis de nitrogênio. As 
temperaturas devem ser entre 5°C e 40°C, nos processos de 
compostagem são eficientes na faixa termofílica, com temperaturas  
próximas a 30°C degradam compostos carbonáceos, como celulose, 
hemicelulose e lignina  (TUOMELA ET AL., 2000). 
Segundo Tuomela (2000) à medida que os fungos e as bactérias 
digerem a matéria orgânica liberam ácidos que se acumulam e 
acidificam o meio. Este abaixamento do pH  favorece o crescimento de 
fungos e a decomposição da celulose.  
Durante a maturação, os fungos e, principalmente, os 
actinomicetos tornam-se o grupo mais dominante, dando continuidade à 
degradação de substâncias mais resistentes, como a celulose e lignina. 
Nessa fase, ocorrerão complexas reações enzimáticas, levando à 
produção de húmus, por meio, principalmente, da condensação entre 
lignina e proteínas (PEREIRA NETO, 1992).   
 
2.7.4 Principais variáveis de controle do processo 
 
2.7.4.1 Oxigênio e aeração 
 
O oxigênio é essencial para a atividade microbiana na 
compostagem, pois é um processo aeróbio. Três métodos principais de 
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aeração fornecem O2 durante a compostagem: revolvimento físico da 
massa, fluxo de ar por convecção e aeração mecânica.  
Vários estudos têm mostrado que a concentração de oxigênio se 
esgota nas partes mais baixas da leira em muito pouco tempo depois do 
revolvimento, como visto na Figura 6. 
 
 
Figura 5 - Consumo de oxigênio após realização de 
revolvimento em leira de restos de poda, adaptado de Epstein 
(1997). 
 
Epstein (1997) descobriu que o consumo de oxigênio foi maior 
em umidade de 56% do que em 85%. O maior consumo de O2 no menor 
teor de umidade é provavelmente o resultado de maior atividade 
microbiana.  
As mudanças na concentração de oxigênio são resultado da 
interação de três fatores: O2 consumido pelos microorganismos, O2 
reposto pela movimentação de ar (convecção) e por fim, pela troca de 
gases (difusão). Se a concentração de O2 se reduz, isso indica que seu 
consumo é maior do que a taxa de reposição por condução ou 
convecção, sendo o oposto também verdadeiro (EPSTEIN 1997).  
O espaço poroso permite que o ar se difunda através do meio e 
forneça oxigênio para os microrganismos. Para que o processo ocorra 
idealmente, é importante buscar-se o equilíbrio água-ar, o que é obtido 
mantendo-se o material em processamento com um teor de umidade da 
ordem de 55%. Umidades superiores a 60% levam à anaerobiose e 
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inferiores a 40%, reduzem significativamente a atividade biológica 
(BIDONE e POVINELLI, 1999). Segundo Kiehl (1998), com umidade 
abaixo de 40%, a decomposição será aeróbia, mas lenta, predominando 
a ação de fungos, pois as bactérias estarão pouco ativas. 
A aeração é o principal mecanismo para aumentar a velocidade 
de decomposição do material orgânico. Além disso, evita os altos 
valores de temperatura e diminui a produção de odores durante o 
processo de decomposição (GOULART, 1997; PEREIRA NETO, 1989; 
KIEHL, 1985). Se o teor de oxigênio baixar demasiadamente os 
microrganismos aeróbicos morrerão e serão substituídos pelos 
anaeróbicos, os quais decompõem a matéria orgânica com mais lentidão 
e produziam maus odores, atraindo vetores biológicos como moscas e 
ratos (VILLANI, 1993; BRADY, 1989). A aeração é essencial também 
para a geração de calor metabólico dos microrganismos aeróbios, já que 
o fornecimento de O2 promove retirada do CO2 produzido. No entanto, 
um suprimento excessivo de ar pode fazer com que a perda de calor seja 
mais intensa do que a produção de calor microbiana (KIEHL, 1985). 
A dificuldade em se medir o O2 na pilha faz com que o controle 
se realize pela avaliação da temperatura, da umidade e do tempo de 
revolvimento. Externamente, a pilha contém 18 a 20% de O2, próximo a 
atmosfera; no interior da pilha o oxigênio vai baixando, até que em 
profundidades maiores que 0,60m, reduz-se 0,5 a 2%, na base e no 
centro da pilha, respectivamente Bidone (1996); Bidone e Povinelli 
(1999) em compostagem com resíduos sólidos consideram ideal, na 
etapa termofílica, a concentração de O2 de 5%, tendo encontrado 0,5% 
sem verificarem sintomas de anaerobiose. 
Na primeira etapa de compostagem segundo Sharma et al. (1997) 
a necessidade de suprimento de oxigênio para dar início ao processo é 
cerca de 5-15% de oxigênio. Por outro lado, na última etapa prefere-se 
as condições menos oxidativas, onde a atividade biológica é inferior e a 
temperatura é reduzida; conseqüentemente a quantidade de oxigênio cai 
para 5%. 
O oxigênio e a aeração nos processos de compostagem estão 
relacionados como mencionado acima e afetam diretamente a emissão 
de gases, conforme observado por Fukumoto et al. (2003), Hobson  et 
al. (2005), Manios et al. (2007), Szanto et al. (2007) e Park et al. (2011). 
Park et al. (2011) estudaram os fluxos de metano e óxido nitroso 
durante a compostagem para tratamento dos dejetos suínos utilizando 
três sistemas de aeração: aeração forçada, revolvimento e malha de 
aeração, por 85 dias para sugerir estratégias de mitigação das emissões. 
Os autores constataram que as emissões de N2O foram mais elevadas na 
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pilha controle, sem revolvimento. Além disso, na pilha que sofreu 
revolvimentos observou-se picos nas emissões de metano, que 
diminuíram logo em seguida ao fim do revolvimento.  Os fluxos de 
óxido nitroso foram mais altas no controle, nas pilhas com 
revolvimento, malha de aeração e aeração forçada. Alto fluxos de CH4 e 
baixo fluxo de N2O foram medidos durante períodos de elevada 
temperatura no composto. O controle na emissão do CH4 pode ser 
eficiente aplicando o manejo adequado  de revolvimento ou aeração, já 
que a formação do metano se dá em condições  anaeróbicas. 
Fukumoto et al. (2003) realizaram pesquisa para avaliar a 
influência do tamanho da pilha nas emissões de NH3, N2O e CH4 
durante o processo de compostagem para tratamento dos dejetos suínos. 
Os autores montaram pilhas com massa inicial igual a 320 kg e 780 kg. 
As medições dos gases durante a compostagem foram realizadas 
utilizando um sistema de câmara. A quantidade total de cada emissão de 
gás foi calculada a partir do fluxo de ar e concentração de gás. Os 
autores perceberam que a volatilização de NH3 ocorreu durante todo o 
período de compostagem e os picos de emissão de CH4 ocorreram 
principalmente quando se aplicava resíduo animal na leira de 
compostagem. As emissões de N2O iniciaram na metade do processo de 
compostagem, quando as emissões de NH3 e a temperatura da biomassa 
diminuíram. Observaram ainda que a escala das pilhas de compostagem 
foi um fator importante que afetou as taxas de emissão dos gases, 
principalmente CH4 e N2O. Assim a compostagem em pequena escala 
reduz as emissões de CH4 e N2O, segundo os autores isto se deve pela 
diminuição da ocorrência das zonas de anaerobiose. No entanto, os 
autores consideram que a adoção desta técnica pelos produtores seria 
dificultada devido a exigência de uma extensa área de terra. 
Hobson et al. (2005) e Manios et al. (2007) observaram que para 
diminuir as zonas de anaerobiose é importante o revolvimento da leira 
de compostagem e a porosidade adequada do material utilizado como 
substrato, pois quanto maior a granulometria do material utilizado como 
substrato mais lento será a sua saturação. 
A freqüência do revolvimento em sistema de compostagem 
utilizando palha e dejetos suínos e a sua relação com a emissão de gases 
de efeito estufa foi verificada por Szanto et al. (2007). Os autores 
testaram o sistema estático (sem revolvimento) e o sistema com 
revolvimento, com duas repetições, durante quatro meses. Constatou-se 
que a realização de revolvimento aumenta a evaporação da água e a 
degradação da matéria orgânica em cerca de 15%. Além disso, nas 
pilhas revolvidas a emissão de metano foi significativa somente no 
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primeiro mês e a de dióxido de carbono esteve presente durante os dois 
primeiros meses, enquanto as emissões de carbono (CO2 e CH4) na leira 
estática estiveram em concentrações superiores e constantemente 
presentes até o final do experimento. Segundo os autores o motivo deste 
comportamento é devido ao favorecimento de zonas de anaerobiose 
provocadas pela menor eficiência na evaporação de água no sistema 
estático. Além disso, concluiu-se que matéria com baixa relação C/N 
como a palha podem ser utilizados no processo de compostagem sem 
provocar elevadas perdas de nitrogênio na forma de NH3.  
Para Kader et al. (2007) a compostagem permite o gerenciamento 
simples de estrume animal, mas o arejamento excessivo pode aumentar 
as emissões de gases poluentes, tais como amônia ou óxido nitroso. 
 
2.7.4.2 Umidade 
 
O conteúdo de umidade no processo de compostagem afeta as 
mudanças nas propriedades físicas e químicas do composto, níveis de 
umidade entre 50 e 60% são os mais indicados para que o processo 
ocorra com eficiência, principalmente na compostagem com dejetos 
suínos (DAI PRÁ et al., 2009). 
Na prática, o teor de umidade é controlado com base na 
capacidade de aeração da massa de compostagem, nas características 
físicas do material (porosidade, estrutura, etc.) e na necessidade de 
satisfazer a demanda microbiológica (PEREIRA NETO, 1989; 
VILLANI, 1993).  
Alto conteúdo de água influência as trocas gasosas pela limitação 
da difusão e a restrição da utilização do O2 pelos microrganismos, além 
de favorecer as perdas de nitrogênio por volatilização (DAÍ PRA et al., 
2009). 
A umidade no processo de compostagem pode afetar a atividade 
microbiana e, portanto, influenciar na temperatura e na taxa de 
decomposição (DAÍ PRA et al., 2009). A umidade é decorrente do 
resultado da atividade microbiana e a oxidação biológica da matéria 
orgânica. Além disso, a água é perdida por evaporação. Usando um 
compostor de laboratório, Viel et al. (1987) relataram que a água 
liberada por meio da atividade microbiana foi maior do que a água 
perdida por evaporação. 
Em um estudo em escala de bancada onde a temperatura foi 
mantida em 55°C foram compostados biossólidos e palha, Witter e 
Lopez-Real (1987) constataram que a perda de água, a produção de 
CO2, e a demanda de O2 seguiram os mesmos padrões. Inicialmente, 
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houve um aumento nesses parâmetros, mas depois de dois dias houve 
uma diminuição entre o décimo e décimo segundo dia a redução 
estabilizou.  
As mudanças de umidade durante a compostagem variam de 
acordo com o método de compostagem, e as matérias primas do 
processo. Assim a diminuição da umidade é importante para o manuseio 
de materiais eficientemente. 
 
2.7.4.3 Temperatura 
 
A temperatura desempenha um papel importante no processo de 
compostagem. Ao mesmo tempo é também uma função do processo. 
Provavelmente o aspecto mais importante da temperatura é o seu 
impacto sobre a comunidade microbiológica. Assim, outras reações 
vitais e elementos do processo de compostagem são afetados e mudam 
com a temperatura. A temperatura também afeta as relações de umidade, 
que por sua vez afetam a atividade microbiológica. A interação entre 
vários parâmetros e temperatura muitas vezes torna difícil separar causa 
e efeito. 
A relação tempo-temperatura afeta a taxa de decomposição da 
matéria orgânica e, portanto, é importante para a produção de um 
produto estável e maduro para uso do consumidor. O efeito da 
temperatura sobre os resultados do sistema microbiano apresenta 
grandes mudanças nos tipos e quantidades de organismos. 
Na Figura 6 está apresentada a relação geral para a respiração e 
temperatura em função do tempo de compostagem. A forma da curva 
varia de acordo com a matéria-prima a ser compostada e do método de 
compostagem. Nesta Figura, existem duas grandes etapas: estabilização 
e maturação. A mesma curva pode ser subdividida em zonas de 
temperatura, mesófilos (<45 ° C) e termofílicas (> 45C). Durante a fase 
de compostagem ativa, compostos facilmente decomponíveis e 
putrescíveis são discriminadas e os patógenos podem ser eliminados. 
Durante a fase de maturação os compostos menos suscetíveis à 
mineralização do carbono (ou seja, transformação de c para CO2) são 
discriminados, juntamente com ácidos graxos (EPSTEIN, 1997). 
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Figura 6 - Fases durante a compostagem relacionadas a 
formação de dióxido de carbono pela respiração e a temperatura, 
adaptado de Epstein (1997). 
 
O tipo de processo e o grau de controle também têm um grande 
efeito sobre a temperatura e suas conseqüências.  A temperatura, em 
qualquer sistema, raramente é uniforme em toda a massa de 
compostagem. O centro da massa tende a ser mais quente e mais frio nas 
bordas exteriores. Maior área de superfície da pilha resulta em maior e a 
mais alta temperatura no centro (EPSTEIN, 1997). 
Existe um debate sobre a temperatura ótima para a decomposição 
de matéria orgânica; isso pode ser devido ao fato que diferentes 
matérias-primas ou materiais se decompõem mais rapidamente em 
temperaturas diferentes. Epstein (1997) indicou que a produção de CO2 
máxima ocorreu em temperaturas entre 45°C e 60°C. Para Tran et al. 
(2011) temperaturas acima de 65º facilitam as perdas de nitrogênio por 
volatilização. 
O consumo de oxigênio é uma função da atividade 
microbiológica: então a maior taxa de consumo de oxigênio deve indicar 
a temperatura de decomposição mais ideal. 
Modesto Filho (1999) e Kiehl (1998) observaram três etapas bem 
definidas na compostagem em relação à temperatura. A primeira etapa 
mesofilica, a segunda etapa termofilica e a terceira etapa mesofilica, 
sendo as duas primeiras de estabilização da matéria orgânica e a última 
de humificação ou maturação da matéria orgânica. 
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A temperatura é mais um fator importante e pode ser utilizada na 
avaliação do desenvolvimento da compostagem, pois reflete a eficiência 
do processo, e é o valor mais indicativo do equilíbrio biológico. O 
metabolismo dos microrganismos é exotérmico (KIEHL, 1985).  A 
liberação de calor no processo de compostagem ocorre quando os 
microrganismos oxidam a matéria orgânica promovendo a quebra das 
ligações entre moléculas de carbono nas substâncias orgânicas 
(PEIXOTO, 1988). 
Segundo Pereira Neto (1996), os principais fatores que 
influenciam o bom desenvolvimento da temperatura nas leiras de 
compostagem são as características da matéria prima; o tipo de sistema 
utilizado; o controle operacional (teor de umidade e ciclo de 
revolvimento); e a configuração geométrica das leiras. 
(BÜTTENBENDER, 2004). 
O desenvolvimento de temperaturas termofílicas, controladas na 
faixa de 55°C, garante uma série de vantagens, como: desenvolvimento 
de uma população microbiana diversificada, o aumento da taxa de 
decomposição da matéria orgânica e ação como mecanismo mais 
importante para a eliminação de microorganismos patogênicos 
(ZUCCONI, 1991; VILLANI, 1993).  
 
2.7.4.4 Nutrientes 
 
O crescimento e diversidade da população microbiológica na 
massa de compostagem relaciona-se diretamente com a concentração de 
nutrientes, principalmente carbono e nitrogênio. O carbono é a fonte 
básica de energia para as atividades vitais dos microrganismos (KIEHL, 
2002; PAILLAT et al., 2005).  
Marriel et al. (1987), propõem que os resíduos a serem 
compostados devem apresentar um conteúdo apropriado de nitrogênio e 
carbono para propiciarem o crescimento e a atividade dos 
microrganismos envolvidos no processo. 
Dois terços do carbono são liberados como dióxido de carbono 
que é utilizado pelos microrganismos para obter energia e o outro terço 
do carbono em conjunto com o nitrogênio é utilizado para constituir as 
células microbianas (assim o protoplasma microbiana tem relação C:N 
próxima de 10:1 mas para efetuar a síntese de dez carbonos com um 
nitrogênio, e assim construir o seu protoplasma, os microrganismos 
necessitam de vinte carbonos, aproximadamente, para obter energia). 
A disponibilidade de carbono é a maior fonte de energia para os 
microrganismos (HUBBE et al., 2010), porém a sua eficiência não é 
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100% e a demanda de carbono é maior que a de nitrogênio. Apesar da 
grande diferença de demandas, a carência de nitrogênio é limitante no 
processo por ser essencial para o crescimento e reprodução celular. 
As perdas de nitrogênio podem ser muito elevadas (cerca de 
50%) durante o processo de compostagem dos materiais orgânicos. Para 
relações C/N inferiores o nitrogênio ficará em excesso e poderá ser 
perdido como amoníaco, causando odores desagradáveis. Para relações 
C/N mais elevadas, a falta de nitrogênio irá limitar o crescimento 
microbiano e o carbono não será todo degradado, não promovendo o 
aumento da temperatura e consequentemente a compostagem se 
processará mais lentamente. 
Microrganismos necessitam N para a síntese protéica. As 
bactérias podem conter 7% a 11% N em uma base de peso seco e fungos 
de 4% a 6% (KERMARREC, 1999). Além disso, os microrganismos 
utilizam C e N em uma proporção de 30:1.  
Nesse sentido, as formas dos nutrientes nitrogênio e carbono 
presentes nos materiais formadores do processo de compostagem, assim 
como as proporções utilizadas podem afetar as emissões de gases. 
Manios et al. (2007) avaliaram o perfil de evolução das emissões 
de CO2 e CH4 durante a compostagem de resíduos da produção de azeite 
de oliva utilizando duas diferentes proporções de substrato e resíduo 
orgânico para compor a compostagem: na pilha 1 foi utilizada a razão de 
1(resíduos):1(folhas de árvores): 1 (galhos de árvores), e na pilha 2 
1(resíduos): 1 (folhas de árvores): 2 (galhos de árvores). Os autores 
demonstraram que a proporção de substrato utilizado afeta as emissões 
de metano e dióxido de carbono à medida que se aumenta a proporção 
de substrato com relação ao resíduo reduzem-se as emissões de metano 
e de dióxido de carbono. Também verificaram a ocorrência de zonas de 
anaerobiose quando se utiliza as mesmas proporções de substrato e 
resíduo orgânico. Os autores concluíram que a disponibilidade de 
carbono orgânico e as temperaturas das leiras têm efeito significativo na 
produção de metano (CH4) e de dióxido de carbono (CO2).  
Por outro lado, Paillat et al. (2005) realizaram trabalhos 
correlacionando à concentração de carbono orgânico e de nitrogênio dos 
dejetos suínos e do substrato utilizado no processo de compostagem 
com as emissões de amônia e de dióxido de carbono e perceberam 
quatro fatores que influenciam nas variações das emissões de gases 
durante o processo de compostagem: o teor de carbono e nitrogênio 
biodegradáveis, o teor de oxigênio e o conteúdo de umidade da massa de 
compostagem. As emissões de CO2 e NH3 foram mais representativas 
nos tratamentos onde se encontrava maior teor de carbono orgânico. 
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Após essa constatação levantou-se a hipótese de que a imobilização do 
nitrogênio pelos microrganismos pode ser concorrente as emissões de 
amônia, já que são fortemente dependentes da biodegradabilidade do 
carbono, os autores então compararam as emissões utilizando leiras com 
a mesma relação C/N onde uma recebeu um acréscimo de um material 
com carbono de fácil degradação biológica, o melaço, e a outra um 
material com carbono de difícil degradação biológica, a serragem, 
concluíram que o carbono de fácil degradação proporciona menor 
volatilização de amônia, possivelmente devido à imobilização do 
nitrogênio pelos microrganismos. 
Com o objetivo de comparar a dinâmica do nitrogênio durante a 
compostagem com resíduos domésticos, resíduos sólidos de suínos, 
resíduos de alimentos, lodo maturado de suínos e algas verdes, Guardia 
et al., (2010) realizaram simulações de compostagem com aeração 
constante para cada resíduo simultaneamente. Os autores constaram que 
a taxa de perda de nitrogênio total foi intimamente ligada à taxa de 
amonificação. Os resíduos diferiram significativamente em relação à sua 
capacidade de amonificação. Os picos de NH3 e N2O ocorreram tanto 
nos picos de taxa de consumo de oxigênio como depois do revolvimento 
do material. As algas verdes foram responsáveis pela maior liberação de 
nitrogênio amoniacal total por unidade de massa de carbono 
biodegradado, ao passo que os resíduos domésticos apresentaram mais 
baixa liberação. Em contraste, a biodegradação dos sólidos de suínos 
provocou à imobilização de NH4 e NH3. 
 
2.7.4.5 pH 
 
O pH é uma medida da acidez ou alcalinidade de um meio, e tem 
influência em qualquer atividade microbiana. Diferentes espécies de 
microrganismos se adaptam e têm atividade ótima em diferentes faixas 
de pH (INÁCIO e MILLER, 2009). 
Logo na fase inicial da compostagem o pH tende a cair, devido à 
formação de ácido orgânicos, mas com a elevação da temperatura, tende 
a subir e se manter entre o pH 6 a 7, dependendo da mistura de resíduos 
(INÁCIO e MILLER, 2009). 
O pH afeta a resposta de crescimento de organismos. As bactérias 
que necessitam de pH menor ou igual a 5 para o crescimento máximo 
são chamados de 'acdophiles'; seu pH ótimo é geralmente 2 ou 3. Já as 
bactérias que crescem melhor em uma faixa de pH de 7 a 12 são 
denominadas "alkalophiles', seu valor ótimo é geralmente 9.5. Os 
organismos que preferem um pH próximo da neutralidade são chamados 
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neutrófilos. Os substratos de processos de compostagem podem variar 
de um pH ácido a um pH alcalino. 
Jeris e Regan (1973) constataram que a compostagem termofílica 
máxima ocorreu em uma faixa de pH de 7,5 a 8,5. A eficiência de 
estabilização diminuiu em valores de pH inferior ou superior. 
A compostagem aeróbia provoca a elevação do pH da massa em 
biodegradação. No início do processo o material produzido pode tornar-
se mais ácido (de 5 a 6), devido a formação de ácidos minerais e gás 
carbônico. Estes logo desaparecem, dando lugar aos ácidos orgânicos, 
que reagem com as bases liberadas da matéria orgânica, neutralizando e 
transformando o meio em alcalino, chegando a valores de 8 a 8.5. Isto 
ocorre devido principalmente a decomposição das proteínas bem como 
pela eliminação do gás carbônico. Assim independentemente do uso de 
corretivos, a compostagem conduz à formação de matéria orgânica 
húmica com reação alcalina (BIDONE e POVINELLI, 1999). 
Para Pereira Neto (1989) o pH é auto regulado no processo de 
compostagem. 
 
2.7.5 Redução nas emissões de gases pelo manejo dos dejetos suínos 
na forma sólida  
 
Objetivando estudar as emissões de gases de efeito estufa (GEE) 
a partir da implementação de tecnologias aeróbias em fazendas de 
suínos dos EUA, Vanotti et al. (2008) utilizaram um sistema de 
tratamento aeróbio, onde ocorria primeiramente a separação da fase 
sólida da líquida e, na sequência, a parte sólida passava pelo processo de 
compostagem e a líquida permanecia em lagoas com tratamento aeróbio. 
Os autores observaram uma redução de 96,9% da emissão dos GEE com 
a adoção desta metodologia de tratamento quando comparado ao uso de 
lagoas. No processo de compostagem (etapa do sistema de tratamento), 
a emissão de metano representou apenas 10,5 % do total de equivalente 
de CO2. 
 Sardá et al. (2010) encontraram uma  redução de sete vezes na 
emissão  no processo de compostagem em relação à  esterqueira, e a 
emissão de H2S, responsável pelo mal cheiro, foi inexpressiva  
comparada ao manejo dos dejetos na forma líquida. 
No sentido de mitigar essa emissão, Fukumoto  & Inubuchi  
(2009) adicionaram bactérias oxidantes de nitrato durante o processo de 
compostagem de dejetos de suínos e constataram a redução da 
concentração de NO2 e, consequentemente, a diminuição de 70 % da 
emissão de N2O comparado com a testemunha.  
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Ren et al., 2010 usaram uma mistura absorvente de hidróxido de 
magnésio (Mg (OH)2) e ácido fosfórico(H3PO4) adicionada a misturas 
de composto de esterco com haste de milho em diferentes razões (T1, 
1:1; T2, 1:2; T3, 1:3) a fim de examinar o seu efeito sobre controle das 
perdas de amônia durante a compostagem. Com base no princípio de 
precipitação de estruvita, a mistura absorvente foi adicionado com 
proporções de 3,8%, 7,3 % e 8,9% do peso seco para T1, T2 e T3, 
respectivamente. Os resultados mostraram que a perda de nitrogênio foi 
reduzida de 35% para 12%, 5% e 1% da massa inicial, respectivamente. 
A eficiência dos processos aeróbios sobre os processos 
anaeróbios na estabilização de resíduos orgânicos vem sendo 
cientificamente provada ao longo dos anos. Este fato foi particularmente 
observado nos processos de compostagem. Em várias pesquisas com 
diferentes tipos de resíduos orgânicos observou-se que o consumo 
máximo de oxigênio ocorre quando a temperatura da pilha esta em torno 
de 55°C ( BUTTENBENDER, 2004). 
 
2.8 QUALIDADE DO COMPOSTO – LEGISLAÇÃO 
 
Na legislação brasileira, o decreto federal 86.955, de 18 de 
fevereiro de 1982 foi criado para regulamentar os fertilizantes 
organominerais. Até 1982 não havia regulamentação para adubos 
orgânicos produzidos e comercializados no Brasil. 
Em seguida a criação deste decreto, foram criadas portarias para 
aprovar métodos padrões e oficiais para análise de fertilizantes, e para 
fixar especificações, garantias e tolerâncias dos produtos. 
Foram criadas três Instruções normativas em 2004 para classificar 
os fertilizantes de acordo com a natureza, quantidade de nutrientes por 
categoria e modo de aplicação, além de aprovar as definições e normas 
para fertilizantes minerais, orgânicos e outros.  
Em 2009, foi criada a Instrução Normativa no 25/2009 revogando 
a IN 23/2005 do Ministério da Agricultura, Pecuária e Abastecimento 
(MAPA) (BRAIL, 2009). 
A IN 25 tem como objetivo “Aprovar as normas sobre as 
especificações e as garantias, as tolerâncias, o registro, a embalagem e a 
rotulagem dos fertilizantes orgânicos simples, mistos, compostos, 
organominerais e biofertilizantes destinados a agricultura” buscando 
restringir a utilização dos fertilizantes com alto potencial poluidor. 
No artigo 2° é apresentada a classificação dos fertilizantes 
orgânicos em quatro classes, “[...] de acordo com as matérias primas 
utilizados na sua produção”, sendo: 
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Classe A - “Fertilizante orgânico que, em sua produção, utiliza 
matéria-prima de origem vegetal, animal ou de processamentos de 
agroindústrias, onde não sejam utilizados no processo metais pesados 
tóxicos, elementos ou compostos orgânicos sintéticos potencialmente 
tóxicos, resultando em produto de utilização segura na agricultura”. 
Classe B - “Fertilizante orgânico que, em sua produção, utiliza 
matéria-prima de origem vegetal, animal ou de processamentos de 
agroindústrias, onde metais pesados tóxicos, elementos ou compostos 
orgânicos sintéticos potencialmente tóxicos são utilizados no processo, 
resultando em produto de utilização segura na agricultura”. 
Classe C - “Fertilizante orgânico que, em sua produção, utiliza 
qualquer quantidade de matéria prima oriunda de lixo domiciliar, 
resultando em produto de utilização segura na agricultura.” 
Classe “D”- “Fertilizante orgânico que, em sua produção, utiliza 
qualquer quantidade de matéria-prima oriunda do tratamento de 
despejos sanitários, resultando em produto de utilização segura na 
agricultura”. 
Ainda nesta instrução normativa, são especificadas as 
características físico-químicas dos compostos de acordo com a classe.  
A partir da classificação do composto produzido com resíduos 
animais como, “Fertilizante orgânico Classe B”, podem-se observar 
algumas exigências químicas mínimas neste produto determinadas no 
Anexo III da IN 25/09, conforme a Tabela abaixo: 
 
Tabela 4 - Especificações dos Fertilizantes orgânicos mistos e 
compostos. 
Parâmetros* Valores 
Umidade (máx.) 50% 
N total (min.) 0,5 
C org (mín.) 15 
CTC Conforme declarado 
pH (mín.) 6,0 
Relação C/N (Max.) 20 
Valores obtidos a partir da amostra seca a 65º C 
*Obrigatório a declaração no processo de registro de produto 
 
Observa-se que esta legislação é restritiva em relação a 
quantidade dos elementos carbono e nitrogênio, limitando assim a 
relação C/N. 
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Além da instrução normativa 25, a IN 27 de 5 de junho de 2006 
estabelece que os fertilizantes, corretivos, inoculantes e biofertilizantes, 
para serem produzidos, importados ou comercializados, deverão atender 
aos limites estabelecidos nos Anexos I, II, III, IV e V desta Instrução 
Normativa no que se refere às concentrações máximas admitidas para 
agentes fitotóxicos, patogênicos ao homem, animais e plantas, metais 
pesados tóxicos, pragas e ervas daninhas (BRASIL, 2006).   
No anexo V são apresentados os teores máximos de 
contaminantes admitidos em fertilizantes orgânicos (Tabela 5). 
 
Tabela 5 - Teores máximos de contaminantes admitidos em 
fertilizantes orgânicos. 
Contaminantes mg/kg 
Arsênio 20 
Cádmio 3 
Chumbo 150 
Cromo 200 
Mercúrio 1 
Níquel 70 
Selênio 80 
Coliformes Termotolerantes – NMP/g 
de MS 1.000,00 
Ovos viáveis de Helmintos Nº /4gST 1 
Salmonella SP Ausência em 10g de MS 
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CAPÍTULO III 
 
3. METODOLOGIA  
 
3.1 CARACTERIZAÇÃO E MONTAGEM DO EXPERIMENTO 
 
O experimento foi realizado no campo experimental da Embrapa 
Suínos e Aves (270 18’34’’ S; 510 59’30” W), localizada no município 
de Concórdia (SC), e conduzido no interior de uma edificação 
construída com cobertura em polietileno transparente, piso e muretas em 
alvenaria e portões frontais, entre os meses de maio e julho de 2011. 
Foram construídos 3 túneis de PVC com características iguais, 
volume de 12 m3, ventilação controlada,  dentro dos quais foram 
colocadas leiras com revolvimento manual, montadas em caixas de 
madeirit naval com volume de 2,52 m3 e área superficial exposta de 
3,15m2. 
As matérias primas utilizadas no desenvolvimento da 
compostagem foram os dejetos suínos como fonte de matéria orgânica, e 
maravalha como substrato e fonte de carbono. Optou-se pela utilização 
da maravalha como substrato com o objetivo de testar o 
desenvolvimento do processo e a decomposição das partículas, já que 
ela tem sido apontada e utilizada como substrato nos processos de 
compostagem no Oeste Catarinense.  
A montagem das leiras foi através de disposição em duas 
camadas; inicialmente adicionou-se às caixas de compostagem uma 
camada de substrato de 50 cm de altura. Sobre essa primeira camada 
distribuiu-se uniformemente cerca da metade da quantidade de dejetos 
correspondente a aplicação com o auxílio de um balde e de um regador, 
em seguida acrescentou-se o restante do substrato e o restante da 
quantidade de dejetos. 
As leiras foram construídas com 2,10m de comprimento, 1,50m 
de largura e 0,80m de altura. Após a montagem das leiras o processo foi 
dividido em duas fases. A primeira fase foi denominada como fase de 
absorção e foi caracterizada pela alta relação carbono/nitrogênio (C/N) 
inicial. As três leiras de compostagem foram consideradas como 
repetições, pois, o processo foi conduzido de forma igual para todas as 
leiras. 
Na fase de absorção foram realizadas as aplicações e 
incorporações dos dejetos suínos ao substrato semanalmente (Tabela 6), 
além da realização de revolvimentos 3 dias após cada nova 
incorporação, ou quando a umidade da biomassa em compostagem 
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estivesse acima de 80% (Figura 7). Assim a adição de matéria orgânica 
serviu como fonte de alimento aos microrganismos, promovendo o seu 
desenvolvimento e conseqüentemente a elevação de temperatura, a 
degradação da matéria orgânica, a evaporação da água contida na 
biomassa e a redução da relação C/N. A emissão dos gases foi avaliada 
apenas nesta fase pois é considerada como um período de alta emissão 
de gases (PAILLAT et al., 2004).  
 
 
Figura 7 - Momento de aplicação dos dejetos de suínos e 
realização de revolvimento da biomassa. 
 
A primeira fase teve duração de 35 dias e recebeu 2.600 litros de 
dejetos suínos divididos em 7 aplicações, em cada repetição. O dejeto 
suíno utilizado no experimento foi coletado na granja de suínos da 
unidade demonstrativa da Embrapa, respeitando apenas o teor de 
matéria seca superior a 3%. 
Em cada repetição utilizou-se uma massa de 300kg de substrato 
(maravalha). A cada etapa de aplicação foi respeitada a taxa de 
incorporação diária de no máximo 3 litros de dejetos para cada 
quilograma de maravalha, objetivando evitar a percolação dos dejetos 
no leito de compostagem (OLIVEIRA e HIGARASHI, 2006). Ao final 
de cada aplicação foi realizado o revolvimento para a homogeneização 
da leira.   
 A quantidade total de dejetos utilizada e relação de litros de 
dejeto suíno para cada quilograma de substrato pode ser observada na 
Tabela 6. A relação litros de dejeto para quilograma de substrato 
utilizada seguiu o proposto por Nunes (2003) que avaliou várias 
relações de dejeto suíno e substrato. 
O chorume que escorreu após as aplicações foi coletado para 
determinar as características físico-químicas e medido o volume 
percolado. 
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Tabela 6 - Etapa de aplicação de dejetos suínos e a relação 
entre litros de dejeto de suíno aplicado por kg de maravalha. 
 
Aplicações 
(dias) 
Maravalha 
(kg) 
Dejeto de suínos 
(Litros) 
Relação litros de dejetos 
por kg de Maravalha 
0 300,00 727 2,43 
7  724 2,41 
14  217 0,72 
15  215 0,71 
21  259 0,86 
29  247 0,82 
35  252 0,84 
Total 300,00 2.648 8,8 
 
Após a aplicação dos dejetos ao substrato, na leira de 
compostagem, iniciou-se a fase de maturação, onde a biomassa 
permaneceu na leira até sua estabilização. 
 
3.2 CARACTERIZAÇÃO DOS DEJETOS SUÍNOS, DO 
SUBSTRATO E DA BIOMASSA 
  
Primeiramente foi realizada a caracterização físico-química da 
maravalha utilizada como substrato no processo de compostagem. O 
principal objetivo desta caracterização foi determinar o seu peso 
específico, para calcular a quantidade necessária para formar a leira  e a 
relação dejeto/substrato, o teor de umidade do material e as propriedades 
químicas para realizar o balanço de massa ao final do processo. Durante 
o desenvolvimento do processo de compostagem foram realizadas a 
quantificação do volume e a verificação da densidade da biomassa, além 
da sua caracterização físico-química. A coleta dos dejetos suínos que 
ingressaram nas leiras de compostagem também foi realizada para sua 
caracterização física e química. 
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3.2.1 Coleta e armazenamento das amostras 
 
A amostragem da biomassa foi realizada durante toda a duração 
do processo de compostagem, a cada 3 dias em 5 pontos diferentes da 
leira, nas profundidades de 10cm e 50cm totalizando cerca de 28 
amostras em cada uma das repetições. As amostras foram colocadas em 
um balde e em seguida homogeneizadas obtendo-se  uma amostra 
composta representativa da biomassa existente nas leiras de 
compostagem. Dessa amostra foi retirado cerca de 1kg de biomassa que 
foi encaminhada para o laboratório de análises físico-químicas da 
Embrapa Suínos e Aves, onde  foram processadas e analisadas de 
acordo com as metodologias oficiais (TEDESCO  et al., 1995; AOAC, 
1995). 
 
3.2.2 Metodologia de análises físico-químicas 
 
A caracterização dos dejetos suínos, da maravalha e da biomassa 
durante o processo de compostagem foi realizada com base nos 
parâmetros descritos na Tabela 7. 
 
Tabela 7 - Metodologia utilizada determinação das 
características físico-químicas da biomassa do processo de 
compostagem e dos dejetos de suínos. 
Parâmetro Método Analítico 
pH
 
Suspensão composto/ líquido  
Teor de sólidos voláteis (mg/kg)  
Gravimétrico Teor de sólidos fixos (mg/kg ST) 
Teor de sólidos totais (mg/kg - ST) 
Carbono orgânico (mg/kg) Oxidação da matéria orgânica 
Carbonatos (g/kg) Ataque com HCL 
Matéria Orgânica (mg/kg) Gravimétrico 
Nitrogênio Total (mg/kg) Kjeldahl – Titulométrico 
Nitrogênio -  nitrico/nitrato Espectrofotométrico baseado na reação 
de Griess 
Fósforo (PO4) (mg/kg) Espectrometria de absorção no 
ultravioleta/visível (UV-Vis) 
Potássio (K) (mg/kg) Fotometria de chama 
Zinco (Zn) (mg/kg) Espectrometria de absorção atômica 
Cobre (Cu) (mg/kg) Espectrometria de absorção atômica 
Umidade a 65°C (%) Gravimétrico 
Umidade a 105°C (%) Gravimétrico 
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A análise da umidade e dos teores de sólidos totais, de sólidos 
voláteis e de sólidos fixos foi realizada a partir de métodos 
gravimétricos. Para determinação do teor de umidade da biomassa e o 
teor de sólidos totais utilizou-se estufa à 65°C. Para a determinação dos 
teores de sólidos fixos utilizou-se estufa à 105°C e para determinar os 
sólidos voláteis a mufla a 550°C foi utilizada.  
O carbono orgânico foi determinado por digestão (anexo 1), a 
oxidação da matéria orgânica via úmida com dicromato de potássio  em 
meio sulfúrico empregando-se como fonte de energia o calor 
desprendido do ácido sulfúrico e/ou aquecimento. O excesso de 
dicromato após a oxidação foi titulado com solução padrão de sulfato 
ferroso amoniacal.  
Os carbonatos de cálcio foram determinados através de ataque da 
amostra com excesso de solução padrão de HCl e titulação do excesso 
de ácido com solução de NaOH padrão. A diferença entre os mols 
adicionados e os titulados representa o percentual de CaCO3 na amostra 
(anexo 2). 
Para a análise dos teores de fósforo, potássio, cobre e zinco 
primeiramente é necessário realizar a abertura das amostras, para depois 
fazer a leitura. Para a leitura, deve-se diluir os extratos e preparar as 
soluções para diluição, bem como as curvas de calibração, para cada 
elemento.  Assim foi realizada inicialmente a abertura da amostra, por 
via seca para a biomassa, e por via úmida para as amostras de dejeto 
suínos conforme descrição no anexo 3. Em seguida foi realizada a 
determinação por espectrometria UV-Vis para o fósforo, fotometria de 
chama para o potássio e espectrometria de absorção atômica para cobre 
e zinco. 
Para determinar a matéria orgânica foi realizada calcinação da 
amostra após determinação da matéria seca (anexo 5) a 550ºC entre 3 e 
4 horas. A diferença entre a matéria seca e calcinada foi determinada 
como matéria orgânica. 
O nitrogênio total, o nitrito e o nitrato também foram 
determinados pelo método Kjedahl e espectrofotometria, 
respectivamente (anexo 4). 
 
3.2.3 Monitoramento da temperatura da biomassa 
 
Verificou-se diariamente a temperatura da biomassa em apenas 
um ponto localizado no centro da leira a 0,40m de profundidade, através 
da utilização de termopares do tipo T (Cu-Co). 
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3.3 EMISSÕES DE GASES 
 
Com o objetivo de determinar as emissões de gases (NH3, N2O, 
CH4 e CO2) durante o período de absorção dos dejetos suínos ao 
substrato, e evitar as interferências e dispersão dos gases emitidos, 
foram construídos três túneis com 12m3 revestidos com material 
impermeável transparente (PVC), sobre cada uma das leiras, como 
descrito anteriormente. Em seguida foi acoplado um tubo de PVC 
(300mm) na extremidade oposta à entrada de ar em cada túnel e 
instalado um ventilador monofásico 220V com potência de 1/6CV, para 
fornecimento de um fluxo laminar de ar com a função de 
homogeneização e renovação do ar. O diagrama esquemático do sistema 
é mostrado na Figura 8.  
 
 
Figura 8 - Diagrama esquemático do túnel da leira de 
compostagem. 
 
Os túneis construídos para realizar o experimento e 
monitoramento dos gases emitidos pelo analisador de gases INNOVA 
1412 é mostrado na Figura 9. 
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Figura 9 - Visão dos túneis construídos sobre as leiras de 
compostagem e a direita, monitoramento das emissões pelo 
analisador de gases INNOVA 1412. 
 
O ventilador instalado na saída de ar do túnel foi do tipo axial 
com vazão de 1.526 m3/h. Antes de passar pelo ventilador os gases eram 
amostrados automaticamente pelo analisador de gases INNOVA 1412 
(seu princípio de medida se baseia no método de detecção por 
infravermelho fotoacústico, sendo capaz de medir todos os gases que 
absorvem luz infravermelha) através de um tubo fino de Teflon (4 mm 
de diâmetro). Os gases foram automaticamente analisados a partir de 
cada ponto de amostragem com intervalo de observação de 4 min.. O 
fluxo de ar dentro da estufa foi determinado com o uso de um 
anemômetro tipo fio quente modelo Testo 435 introduzido no interior do 
tubo de PVC de 300 mm.  
As emissões dos gases pela biomassa na compostagem foram 
determinadas a partir das observações de suas concentrações medidas no 
fluxo na entrada e saída dos túneis. O ar tanto na entrada como na saída 
do túnel de compostagem possui características de volume e massa 
diferentes. A atmosfera composta pelo vapor de água expande-se 
aumentando a sua temperatura e seu conteúdo de vapor. Sendo assim, 
registrou-se a temperatura de bulbo seco e a umidade relativa do ar no 
interior do túnel e no exterior, para conhecimento de suas características 
psicrométricas, com o uso de mini data logger 174H da marca TESTO. 
A emissão de gás foi calculada a partir do fluxo de ar levando-se 
em conta a diferença da concentração de gás na entrada e saída do túnel, 
as características psicrométricas do ar, tendo como unidade a massa 
volumétrica do ar em quilogramas de ar seco por metro cúbico de ar 
úmido. 
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3.3.1 Cálculo da concentração mássica dos gases emitidos 
 
Os gases (NH3, N2O, CH4 e NH3) foram medidos usando o 
medidor fotoacústico INNOVA 1412, sendo as concentrações destes 
gases registradas pelo equipamento em partes por milhão – volume 
(ppm-v). O manual do INNOVA 1412 não descreve com exatidão se o 
volume de referência para a indicação da concentração foi um volume 
de ar seco ou ar úmido. Sem essa informação assumimos que o volume 
de referencia é em ar úmido a fim de não subestimar a concentração em 
massa, conforme recomendação de Robin et al. (2006). Dessa forma, foi 
usada a lei dos gases ideais considerando a temperatura do ar 20°C para 
converter o volume de gás medido em massa de gás por kg de ar úmido, 
utilizando a Equação (1). 
mol
m
m
molv
i
m
i M
M
V
MCC ××=
                             Equação (1) 
Onde, Cmi é a concentração equivalente de C ou N dos gases 
(mg/m3), medidos no instante i (C-CH4; C-CO2; N-NH3; N-N2O); Cvi é a 
concentração em ppmv do gás considerado (equivalente a ml/m3 - sendo 
o m
3
 adotado por unidade de tempo em função da vazão (m3/h) do gás);  
Mm é a massa molecular equivalente de nitrogênio e carbono do gás 
considerado (Ex: CO2=12 CH4=12, NH3=14, N2O=28 g de N.mol-1 ); 
Mmol é a massa molar de cada molécula de gás (Ex: CO2=44, CH4=16, 
NH3=17, N2O=44). Vm é o volume molar em L.mol-1, correspondente a 
massa molecular de um gás perfeito para uma pressão (P) e a 
temperatura do ar 20°C (T) conforme especificado na Equação 2. 
P
TRVm
×
=
                                               Equação (2)
 
onde, T: temperatura do gás em Kelvin (K); R: constante dos 
gases perfeitos (8,2054.10-2L.atm.K-1.mol-1); P: pressão do gás (atm); 
 
3.3.2 Cálculo do fluxo de emissão 
 
Para determinar o fluxo de emissão utilizou-se o cálculo 
recomendado por Robin et al. (2006) onde as emissões foram deduzidas 
a partir do fluxo de ar na entrada e saída do túnel de compostagem, da 
massa volumétrica e das concentrações mássicas na forma dos gases e 
vapor de água. Para o cálculo usou-se a Equação 3: 
)(i memiar CCQ −××= ρφ
                            Equação (3)
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Onde φ  é a emissão do gás em gramas por hora de ar seco 
estimado a partir do fluxo de ar, concentração dos gases e massa 
volumétrica do ar seco.  
arQ é a vazão, ou seja,  o volume de ar em m3/h (vapores e gases) 
retirados do ambiente de compostagem, de acordo com a formula 
VAQ ×=
,
 sendo A à área (m2) e V(m/h) a velocidade do ar no tubo de 
PVC na saída da leira de compostagem. 
A área do tubo que foi utilizada para determinação das emissões 
foi calculada utilizando o diâmetro do tudo, como demonstrado pela 
formula 
4
2dA ×Π= , sendo A à área (m2), d o diâmetro do tubo de 
PVC (300 mm) e para pi usamos 3,1416. 
O iρ  é a conversão do volume do fluxo de ar que passa pela leira 
em m
3
 para fluxo de massa em quilograma de ar seco por hora, que 
permite implementar as leis de conservação de massa e energia. Para 
calculá-lo, usou-se a lei do gás ideal, que estabelece uma relação entre a 
massa de um gás, seu volume e pressão (Equação 4). 
( ) ( ) gravtT
PP
tT
P
iref
vapatm
iref
vap 1
27,291,47i
×








+×
−
+
+×
=ρ
       Equação (4)
 
Onde ρi é a massa volumétrica do ar, no interior do túnel, em 
quilograma de ar seco por metro cúbico de ar úmido, grav é a aceleração 
da gravidade (9,81m/s), 47,1 e 29,27 são as duas constantes dos gases 
perfeitos para o vapor de água e para o ar seco, Tref é a temperatura do 
ponto critico da água (273,15 Kelvin).  
Pvap é a pressão parcial de vapor de água no ar, também conhecida 
como razão de mistura, para sua determinação foi utilizada a 
temperatura de bulbo seco e umidade relativa do ar, porém para 
obtenção da pressão de vapor de água é necessário calcular a pressão de 
vapor saturado, conforme Equação 5: 






×
×= it+237,3
t
7,5
10610,78
i
satP
                              Equação (5) 
 
Onde Psat é a pressão de vapor de ar saturado na água em Pascal 
para o ar interior a uma temperatura ti em °C.  
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100,
i
isatvap
HR
PP ×=
                                             Equação (6) 
Onde Pvap é a pressão parcial de vapor de água no ar, em Pascal 
(Equação 6), sabendo que por definição a umidade relativa caracteriza a 
relação da pressão parcial de vapor de água à pressão de vapor saturado, 
a temperatura do ar, e umidade relativa. HRi é a umidade relativa do ar 
interior em porcentagem.  
Como observado nas equações, o fluxo de gás foi calculado a 
partir do fluxo de ar e dos níveis de concentração no interior e exterior 
de modo a superar os erros causados por variações da massa e do 
volume de ar úmido. 
 
3.4 BALANÇO DE MASSA  
 
Para o cálculo do balanço de massa do processo de compostagem, 
foram coletadas amostras da biomassa em cada leira e coletadas 
amostras do dejeto suíno a cada aplicação que foram enviadas ao 
laboratório para realização das análises físico-químicas. 
O balanço de massa para cada elemento foi determinado a partir 
da quantidade que ingressou no sistema de compostagem, o que ficou 
retido na biomassa e o que foi perdido na forma de gás. A biomassa foi 
pesada no início e no final do experimento, porém para a determinação 
de seu peso intermediário foi utilizado a concentração de Fósforo (P). 
Considerando que o fósforo não sofre transformações durante o 
processo de compostagem e nem pode ser perdido na forma de gás, 
determinou-se uma perda de 5% e estimou-se o peso da biomassa para 
os diferentes tempos de compostagem; este procedimento é 
recomendado por Robin et al. (2006). 
Assim o balanço de massa foi calculado utilizando-se a massa 
natural aplicada e a massa acumulada durante o processo de 
compostagem considerando a concentração de cada nutriente em massa 
natural.  
Em função da falta de representatividade na amostragem, nas 
medições de volume dos dejetos suínos, na pesagem da biomassa e nas 
incertezas analíticas, atribuiu-se um valor ao erro de ±10% que é o 
somatório dos erros que podem ocorrer nas variáveis apontadas acima. 
O valor de 10% atribuído ao erro foi recomendado por Paillat et al. 
(2004) quando não se tem certeza destes valores. 
A fórmula utilizada para cálculo da quantidade de cada elemento 
que ingressou no sistema é apresentada na Equação 7. 
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( )PNCMi ×=
                                              Equação (7) 
 
Onde Mi é a massa do elemento que ingressou no sistema, para o 
cálculo da massa calculamos separadamente a massa dos elementos que 
ingressaram pelo dejeto suíno e pela maravalha. C é a concentração 
mássica do nutriente na biomassa e no dejeto suíno no início do 
processo em miligramas por quilograma, PN é peso da massa natural do 
dejeto ou maravalha. 
A massa de cada elemento na biomassa ao final do processo foi 
calculada pela Equação 8. 
 
 Mf= ( )PNfC ×
                                              Equação (8) 
 
Onde Mf é a massa do elemento presente  na biomassa ao final do 
processo de compostagem. C é a concentração mássica do nutriente na 
biomassa em miligramas por quilograma, PNf é o peso da massa natural 
da biomassa no final do processo em quilogramas. 
Para determinar a perda de massa durante o processo a Equação 9 
foi utilizada. 
 
100)(
)()(
×
−
=
Mi
MfMiBM                                        Equação (9) 
 
Onde BM é a perda de massa do processo de compostagem em 
porcentagem, Mi é a concentração mássica natural total do elemento que 
ingressou no sistema no início do processo em miligramas por 
quilograma, Mf é a massa natural total do elemento presente na 
biomassa no final do processo. 
 
 
 
3.5 ANÁLISE DOS DADOS  
 
A análise dos dados foi realizada através da média e erro padrão 
pois devido a problemas operacionais (mão-de-obra e espaço físico) 
optou-se por apenas um tratamento com três repetições. 
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CAPÍTULO IV 
 
4. RESULTADOS E DISCUSSÃO 
 
Neste capítulo inicialmente são descritos os resultados referentes 
à caracterização físico-química e bacteriológica dos materiais utilizados 
na formação das leiras de compostagem e da biomassa formada ao final 
da primeira fase do processo. Em seguida são apresentados os resultados 
referentes às emissões de gases e ao balanço de massa. 
 
4.1 CARACTERÍSTICAS FÍSICO-QUÍMICAS DA BIOMASSA DO 
PROCESSO DE COMPOSTAGEM 
 
A maravalha, os dejetos suínos, assim como, o composto foram 
caracterizados física e quimicamente seguindo os procedimentos 
descritos na metodologia para determinar a viabilidade de utilização 
destes materiais na compostagem. 
Os resultados da caracterização do substrato (maravalha) estão 
descritos na Tabela 8 onde apresenta-se a média de três amostragens. As 
características dos dejetos suínos são apresentadas na Tabela 9 onde 
apresenta-se a média obtida considerando as 7 aplicações. 
O substrato maravalha apresentou umidade de 11%, conteúdo de 
C e N de 53,7% e 2,1g/kg, respectivamente, sua granulometria foi 
caracterizada por partículas grosseiras com área superficial elevada. O 
conteúdo de metais de transição, cobre e zinco assim como de fósforo e 
potássio não foi significativo. 
Os materiais utilizados como substrato para a compostagem de 
dejetos suínos devem ser ricos em C, como sabugo de milho (ZHU, 
2007), serragem (HUANG et al. 2006; FUKUMOTO et al., 2011), 
maravalha (GUARDIA et al., 2010), palha de arroz (ZHU, 2007), cama 
de aves (DAI PRÁ, 2006) e talo de milho (REN et al., 2010).  
A granulométrica das partículas do processo também é um 
aspecto importante, pois a intensidade da decomposição da matéria 
orgânica está ligada à área de exposição ou a superfície específica 
apresentada pelo material, de forma que quanto menor o tamanho das 
partículas, maior será a superfície de exposição e mais rápida será a 
decomposição. 
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Tabela 8 - Características do substrato utilizado no processo 
de compostagem. 
Parâmetro Quantidade  
Matéria Seca (%) 
Matéria orgânica (%) 
Nitrogênio (g/kg) 
Carbono (%) 
Fósforo (g/kg) 
Potássio (g/kg) 
Cobre (g/kg) 
Zinco (g/kg) 
89,31 
88,94 
2,17 
53,7 
0,20 
0,84 
0,001 
0,01 
 
Os dejetos suínos apresentaram relação quantidade de matéria 
orgânica/matéria seca na faixa de 3,8 a 36,4 g/kg, enquanto a quantidade 
de nitrogênio teve uma variação entre 2,3 e 6,7g/kg totalizando 11,03kg 
aplicados no processo de compostagem pelos dejetos suínos (Tabela 9). 
Os dejetos suínos, como já era esperado, apresentaram um 
conteúdo mais elevado para Cu e Zn, assim como o conteúdo de fósforo 
e potássio. 
A relação C/N para os dejetos suínos foi de 7 e para a maravalha 
200. Essa diferença entre as relações é resultado das concentrações de N 
e C presentes nesses materiais. A relação C/N permite o 
desenvolvimento do processo de compostagem e deve ter uma 
combinação de materiais para obter uma relação próxima a 30. 
 
Tabela 9 - Características dos dejetos suínos. 
Parâmetro Intervalo dos resultados 
PH 
Teor de sólidos totais (g/kg) 
Teor de sólidos fixos (g/kg) 
Carbono Orgânico (g/kg) 
Nitrogênio total (g/kg) 
Fósforo (PO4) (g/kg) 
Potássio (K)  (g/kg) 
Cobre (g/kg) 
Zinco (g/kg) 
6,4 – 6,8 
18,6 – 95,5 
0,9 – 9,6 
13,3 – 57,1 
2,3 – 6,7 
0,8 – 3,9 
0,4 – 5,3 
0,01 – 0,03 
0,06 – 0,2 
 
A quantidade de água presente nos dejetos suínos é altamente 
prejudicial à compostagem uma vez que dificulta a livre circulação de 
oxigênio na biomassa e aumenta a demanda por calor para evaporar a 
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quantidade de água contida nos dejetos (OLIVEIRA, 2004). A adição de 
um material rico em carbono, com grande área superficial específica e 
baixa umidade é necessária para equilibrar o processo e permitir o seu 
desenvolvimento (INACIO e MILLER 2009). 
A relação carbono/nitrogênio, a umidade e a taxa de difusão do 
oxigênio são aspectos muito importantes durante o processo de 
compostagem, pois afetam o seu desenvolvimento. 
Os materiais formadores da compostagem têm uma participação 
direta na dinâmica da relação C/N, na capacidade de evaporação d’água 
e no desenvolvimento das temperaturas. 
A composição do substrato utilizado como fonte de C afetará a 
dinâmica microbiológica, pois é a maior fonte de energia para os 
microrganismos. No caso do substrato em que as fontes de C estão em 
formas de difícil biodegradabilidade, outras fontes passam a ser 
utilizadas para síntese dos compostos orgânicos, alterando a dinâmica 
do processo (PAILLAt et al., 2004). 
A quantidade de nitrogênio também deve ser considerada, 
embora em menor quantidade, o N é utilizado pelos microrganismos no 
crescimento e reprodução celular, tornando-se assim um fator limitante.  
Conforme demonstrado nas Tabelas 8 e 9, as características 
químicas dos materiais permitiu a formação de uma biomassa com 
relação C/N inicial de 46/1 e pH variando entre 8 e 9 durante toda fase 
de absorção, favorecendo as perdas de nitrogênio na forma de NH3.  A 
relação C/N reduziu para 26/1 em 35 dias.  
As temperaturas da biomassa indicaram bom desenvolvimento do 
processo, conforme demonstrado na Figura 10. A utilização da 
maravalha favoreceu o aquecimento da leira devido a sua capacidade 
térmica e tamanho das partículas, que dificultaram a compactação da 
biomassa e permitiram as trocas gasosas sem afetar a temperatura. 
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Figura 10 - Temperaturas da biomassa durante o processo de 
compostagem. 
 
Em relação a umidade observou-se  que ela se manteve entre 70% 
e 80% (Figura 11), mesmo com a redução na quantidade de dejeto 
aplicada no decorrer do tempo. Isso demonstra a redução na capacidade 
de absorção do substrato e dificuldade de rápida evaporação da água no 
tempo. O excesso de umidade, acima de 70%, pode levar a ocorrência 
de anaerobiose na massa de compostagem, o que não é desejado nesse 
processo. Nesse sentido, a quantidade de dejeto aplicado no substrato e a 
umidade resultante devem ser melhor investigadas a fim de evitar essas 
condições de umidade excessiva. 
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Figura 11 – Teor de umidade da biomassa durante o processo 
de compostagem. 
 
Muitos autores, entre eles Epstein (1997) e Dai Prá et al. (2009) 
recomendam como umidade ótima valores entre 50 e 60%. A taxa de 
decomposição, segundo Paillat et al., (2005), é afetada pelo conteúdo de 
umidade. Assim, acredita-se que a degradação das partículas de 
maravalha e a oxigenação da pilha foi afetada por este aspecto, 
permitindo a formação de locais anaeróbios e a emissão de gases com 
potencial de aquecimento mais elevado. 
Os resultados das analises físico químicas demonstraram quedas e 
aumentos da relação C/N, comportamento que pode estar relacionado à 
adição em etapas dos dejetos suínos, à nitrificação e desnitrificação, que 
utilizam a amônia como fonte de crescimento na ausência de oxigênio, 
impedindo o abaixamento significativo da relação C/N.  
O pH permaneceu na faixa de desenvolvimento do processo, que 
segundo Sesay et al. (1996) esta faixa é entre 4,5 e 9,5.  No inicio da 
compostagem o pH foi próximo a 8,9 aumentando para 9,2 ao final da 
fase de absorção.  
Nos resultados das análises da biomassa, como esperado, houve 
uma redução na concentração de carbono orgânico durante o 
desenvolvimento do processo. A oxidação de compostos de carbono 
facilmente degradáveis em camadas aeradas das leiras, resulta na 
produção de CO2, água e calor e promove o desenvolvimento do 
processo, causando consequentemente a redução das concentrações de 
carbono na massa. 
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Em contrapartida, a concentração de nitrogênio, fósforo, potássio, 
cobre e zinco aumentou, enquanto a quantidade de matéria seca 
diminuiu, principalmente devido a característica dessa fase, que foi a 
adição dos dejetos suínos em várias etapas, os quais apresentam elevada 
concentração desses elementos. Além disso, o aumento na quantidade de 
nitrogênio indica que a sua perda é inferior à quantidade adicionada 
pelos dejetos suínos a cada nova aplicação e pode estar ocorrendo na 
mesma ordem de grandeza que a perda de massa natural, água e matéria 
seca. Pode haver ainda uma redução na concentração de nitrogênio 
orgânico enquanto ocorre aumento na quantidade de nitrogênio 
inorgânico e organização do nitrogênio não volatilizado pela biomassa 
microbiana, conforme observado por Paillat et al. (2004). O 
aparecimento de nitrato e nitrito também foi observado e aumentou 
conforme o desenvolvimento do processo, coincidindo a redução das 
emissões de amônia e aparecimento das emissões de oxido nitroso. 
Os resultados bacteriológicos mostraram redução significativa na 
quantidade de coliformes fecais entre o início e o final do processo. 
Além disso, não foi observada a presença de salmonella ssp na biomassa 
ao final da primeira fase. Esses resultados demonstraram a capacidade 
de redução de patógenos causada pela elevada temperatura. 
As características físico-químicas do composto apresentadas 
foram determinadas ao final da fase de absorção, antes da maturação, e 
por isso, não foram feitas comparações entre as características 
estabelecidas na IN 25 e 27. 
 
4.2 EMISSÃO DE GASES  
 
4.2.1 N-NH3 e N-N2O 
 
O perfil do comportamento dos gases durante a fase de absorção 
foi determinado pela média diária de emissões, além da observação das 
emissões em períodos curtos, que permitiu identificar algumas 
características que poderiam ser reprimidas pelas médias diárias. 
As emissões de N-NH3 estão representadas na Figura 12, onde é 
possível identificar que durante o final da manhã ao meio da tarde (10h 
às 15h) ocorreram os maiores valores de fluxo N-NH3, coincidindo com 
o período mais quente do dia durante os meses de inverno (temperatura 
ambiente entre 5ºC e 40ºC). Acredita-se que esse comportamento ocorre 
devido às trocas gasosas serem favorecidas pela temperatura do ar mais 
elevada e umidade relativa mais baixa. A relação entre as emissões de 
NH3 e a temperatura foi de R2=0,7. 
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Essas flutuações diárias foram mais aparentes nas emissões de N-
NH3 (Figura 12) e H2O, enquanto para C-CH4 e C-CO2 essa influência 
foi reprimida durante os períodos em que foram realizados 
revolvimentos e as aplicações na biomassa, e devido à mudança na 
dinâmica das emissões que, com o desenvolvimento do processo, passou 
a apresentar pequenas oscilações durante o dia (Figura 13 e 14). As 
emissões de N-N2O inicialmente próximas a zero, impossibilitaram a 
visualização deste comportamento, que só foi constatado quando as 
emissões aumentaram significativamente (Figura 15).  
A influência da umidade do ar e da temperatura nas emissões de 
amônia também foi observada nos trabalhos de Oliveira et al. (1997). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 12 - Perfil diário de emissões de N-NH3, 
comportamento da temperatura e umidade relativa do ar. 
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Figura 13 - Perfil de emissão diário de C-CO2 antes e depois 
de um revolvimento (R) da biomassa, tempo de observação em 
horas. 
 
 
Figura 14 - Perfil de emissão diário de C-CH4 antes e depois 
de um revolvimento (R) da biomassa. 
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Figura 15 - Perfil de emissão de N-N2O tempo de observação 
em horas. 
 
Outras correlações entre as emissões de gases e as variáveis do 
processo (umidade, pH, temperatura, N, C e concentração de O2) foram 
observadas por outros autores. Nos estudos de Fukumoto et al. (2003), 
Osada et al. (2000), Kuroda et al. (1996) Paillat et al. (2005) e Szanto et 
al. (2007) a correlação entre a temperatura do composto e as emissões 
de amônia e dióxido de carbono, assim como a influência da 
concentração de oxigênio e a umidade na produção de metano e óxido 
nitroso foram constatadas.  
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Figura 16 - Fluxo médio diário de N-NH3 durante a fase de 
absorção do processo de compostagem nos períodos de revolvimento 
(R) e aplicação de dejetos (A).  
 
Na Figura 15 é possível constatar que durante as primeiras 48 
horas da montagem das leiras as emissões de amônia foram baixas, 
conforme esperado, uma vez que a geração de amônia durante o 
processo ocorre principalmente a partir da degradação oxidativa de 
materiais orgânicos pelos microrganismos aeróbios, aumentando 
gradualmente com o desenvolvimento das comunidades de 
amonificadores até a segunda aplicação de dejetos suínos, quando então 
passou a apresentar concentrações mais elevadas nos dias em que foram 
realizados revolvimentos e aplicações. A concentração de amônia 
atingiu pico no décimo sexto (16) dia, diminuindo, em seguida, a partir 
do vigésimo terceiro (23) dia quando praticamente estabilizou durante 
os períodos em que não foram realizados revolvimentos e aplicações, 
coincidindo com o resultado do trabalho de Kuroda et al. (1996), onde 
se observou a estabilização das emissões no vigésimo primeiro (21) dia.  
Depois das aplicações, as emissões diminuíram provavelmente 
devido a umidade adicionada pelos dejetos suínos que provocou uma 
queda na temperatura e aprisionou a amônia na solução. Dois fluxos 
competem para a volatilização de N, primeiro ocorre a organização da 
biomassa microbiana graças à presença de carbono facilmente 
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degradável no substrato (maravalha) e nos dejetos suínos, em seguida a 
nitrificação pode ocorrer na camada superior, suficientemente aerada, e 
onde a temperatura foi mais baixa favorecendo as bactérias mesofilicas. 
A ocorrência de nitrato e um aumento de dez vezes na concentração 
entre o décimo oitavo (18) e vigésimo primeiro (21) dia de 
compostagem demonstra esse processo, observado também por 
Mancinelli (1992) e Paillat et al. (2004). 
 
 
Figura 17 - Fluxo médio diário de N-N2O durante a fase de 
absorção do processo de compostagem, nos períodos de 
revolvimento (R) e aplicação de dejetos (A). 
 
Durante cada aplicação um pico de emissão foi observado, 
provavelmente devido ao N dos dejetos suínos estar predominantemente 
na forma de íons de amônio em solução (68%) (MARTINS e DEWES 
1992; COMONT 2002; PAILLAT 2004). A diminuição nas emissões no 
decorrer do processo, mesmo com a realização de aplicações, pode ser 
explicada pela mudança na organização da biomassa microbiana e pela 
nitrificação (ocorrência de nitrato) além do aumento da umidade. 
Conforme Fukumoto et al. (2003a); Ogunwande et al. (2008); 
Osada et al. (2000);. Parkinson et al. (2004) o nível de emissão de NH3 
durante a compostagem varia dependendo de vários fatores ambientais e 
de gestão. No caso da compostagem com dejetos suínos, a taxa de 
emissão de NH3 encontrada por Fukumoto et al. (2003b), Kuroda et al. 
74 
 
(1996), Osada et al. (2000), e Szanto et al. (2007) variou entre 5-60% do 
total de N inicial. Já Petersen et al. (1998) observaram que a 
volatilização de NH3 e a produção de N2O, foram de magnitude 
semelhante na compostagem de dejetos de suínos. Estes autores 
apuraram que o substrato utilizado como fonte de carbono pode alterar 
as formas de perdas gasosas de N favorecendo ou diminuindo as 
emissões N2O. Além disso, Paillat et al. (2005) constataram que maior 
quantidade de carbono orgânico pode favorecer a imobilização do 
nitrogênio pelos microrganismos e as emissões na forma de CO2 e NH3. 
A quantidade de nitrogênio perdida na forma de N-NH3 durante a 
realização deste experimento foi 7,67% do nitrogênio total aplicado na 
compostagem. Este resultado foi semelhante ao encontrado por 
Fukumoto e Inubushi (2009) que durante a compostagem ativa 
observaram perdas de 9,5% do nitrogênio inicial na forma de NH3. 
A elevada perda de N durante a compostagem de dejetos suínos 
diminui o potencial fertilizante do composto (REN et al., 2010; 
FUKUMOTO et al., 2011). Essas perdas podem ser favorecidas por 
alguns aspectos do processo, como a elevada concentração de N no 
material a ser decomposto (MATSUMURA et al., 2010), a taxa de 
aeração (KADER et al., 2007; SHEN et al., 2011), além do pH e da 
temperatura (TRAN et al., 2011). 
As emissões de N-NH3 e N-N2O totalizaram 1,2 kg, 73,55% na 
forma de N-NH3 e 25,61% como N-N2O, segundo Peigé e Grardin 
(2004), as emissões de NH3, muitas vezes, representam o principal gás 
de nitrogênio emitido durante a compostagem. Para He et al. (2001), ao 
contrário do observado neste trabalho, o óxido nitroso é emitido  
principalmente após a compostagem ativa porque a nitrificação mediada 
por organismos mesófilos é um pré-requisito necessário para a geração 
de N2O. 
Além disso, Mancinelli (1992) e Hellman et al. (1997) também 
apontam a nitrificação e a desnitrificação como o principal processo 
formador de óxido nitroso, destacando que a nitrificação não ocorre em 
temperaturas altas, superiores a 40ºC.  
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Figura 18 - Fluxo médio diário de N-N2O e N-NH3. 
Verifica-se na Figura 18 , que houve um aumento na quantidade de 
óxido nitroso emitido durante a fase de absorção no momento que a 
concentração de N-NH3 diminuiu. Em paralelo a temperatura na pilha de 
compostagem manteve-se entre 38ºC e 50ºC. E houve aumento na 
concentração de nitrato na biomassa (Figura 19)  indicando o início da 
nitrificação na superfície da pilha, onde a concentração de oxigênio é 
mais elevada e as temperaturas são inferiores às registradas no centro da 
pilha.  
Além disso, a relação entre as emissões de N-N2O e a quantidade 
de nitrato na biomassa foi de R2=0,96 (Figura 20). 
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Figura 19 - Temperatura no centro da pilha de compostagem 
e quantidade de nitrato na biomassa. 
 
 
Figura 20 – Correlação entre a emissão de N-N2O e 
quantidade de nitrato na biomassa. 
 
No início da compostagem os microrganismos utilizam o 
oxigênio como fonte de energia para oxidação de compostos de carbono, 
limitando a produção de nitrato. Com o esgotamento das fontes de 
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carbono de fácil biodegradabilidade o nitrato passa a ser produzido na 
superfície da leira. Acredita-se que com os revolvimentos 
freqüentemente realizados o nitrato foi deslocado para as camadas 
inferiores da leira, onde em locais anaeróbios foi desnitrificado, 
produzindo N2O (FUKUMOTO et al., 2003). Conforme Oenema  et al. 
(2005) o N2O é um produto intermediário do processo de desnitrificação 
e pode ser perdido na forma de gás quando a taxa de produção de N2O e 
a taxa de consumo são diferentes. Assim, o N-N2O produzido nas 
camadas inferiores da pilha em compostagem foi liberado de forma mais 
intensa durante os revolvimentos (Figura 21).  
 
Figura 21 - Perfil de emissões de N-N2O durante a realização 
do revolvimento da biomassa (R – revolvimento).  
 
Durante o desenvolvimento deste experimento foi possível 
distinguir  três  zonas bastante distintas nas leiras em compostagem: 
uma zona inferior onde havia a presença de líquido saturado após as 
aplicações, outra intermediária muito úmida e uma camada superior 
mais seca e arejada. A ocorrência destas camadas para Béline (2001) 
favorece a alternância entre anoxia e oxigenação, de modo que a ação de 
nitrificação/desnitrificação é espacial, em vez de ser sequenciada como 
no caso de um reator biológico.  
Osada et al. (2000) quantificaram as emissões de óxido nitroso, 
amônia e metano do processo de compostagem com aeração forçada 
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para tratamento dos dejetos suínos. Esses autores encontraram elevadas 
emissões de NH3, CH4 e N2O na fase precoce da compostagem. Cerca 
de 10% a 25% do nitrogênio na matéria-prima foi perdido como NH3 
durante a compostagem. Eles observaram que a taxa de emissão de NH3 
depende principalmente da taxa de arejamento e a alta proporção de 
porções anaeróbias no material em compostagem conduz à maiores 
taxas de emissão de N2O e CH4 durante o processo. Para Oenema et al. 
(2005) a quantidade de N2O produzido a partir da desnitrificação 
depende da ausência de oxigênio molecular e da presença de NO3 e de 
carbono orgânico metabolizável.   
Conforme estudo realizado por Maeda et al. (2010) para 
identificar as fontes de N2O em processo de compostagem para 
tratamento dos dejetos de bovinos, as  emissões de N2O, logo após o 
revolvimento do composto, são causadas pelo processo de 
desnitrificação. Com base na redução acumulada de N-NO2 – N-NO3 
após o revolvimento, a desnitrificação foi identificada como a principal 
fonte de emissões de N2O. Para os autores a nitrificação que ocorreu 
principalmente na camada superficial da pilha contribuiu para as 
emissões de N2O entre os revolvimentos. 
Ainda segundo esses autores, o oxigênio fornecido pela 
realização dos revolvimentos inibe a desnitrificação e provoca uma 
diminuição nas emissões N2O. Na Figura 21 é possível observar esse 
comportamento, pois após os revolvimentos as emissões de N-N2O 
diminuem até o esgotamento do oxigênio. O pico provocado pelo 
revolvimento é que permite a liberação do N2O aprisionado na 
biomassa.  
Além da produção microbiológica de N2O, este pode ser formado 
quimicamente em reações que envolvem NO2 sob condições acidas 
(VENTEREA e ROLSTON 2002). Como não houve o desenvolvimento 
de condições ácidas na biomassa no presente trabalho, acredita-se que a 
formação de N2O foi exclusivamente pelo processo de nitrificação e 
desnitrificação.  
As observações de Maeda et al. (2010) sugerem ainda que a 
adição de N na forma inorgânica favorece a desnitrificação, resultando 
em emissões de N2O mais elevadas. Estes autores também indicam a 
existência de uma comunidade única de bactérias desnitrificantes 
associadas a emissão de N2O no processo de compostagem de dejetos 
suínos. Yu et al. (2001) apontam o oxigênio e o teor de umidade das 
matérias primas como capazes de influenciar a ocorrência de nitrificação 
e desnitrificação. 
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4.2.2 C-CO2 e C-CH4 
 
O processo de degradação da matéria orgânica sob condições 
aeróbias produz CO2, H2O e calor metabólico responsável pelo 
aquecimento da pilha de compostagem. O perfil das emissões de C-CO2 
apresentou oscilações de concentração durante o dia. Considerando toda 
a fase de absorção percebe-se também outras oscilações como as 
provocadas pelos revolvimentos e aplicações. A concentração de C-CO2 
diminuiu no quinto dia e permaneceu na faixa de 3.000 mg/m2 por 4 
dias.  No décimo primeiro dia um pico de 4.000 mg/m2 foi registrado, 
em seguida as emissões diminuíram e permaneceram entre 2.000mg/m2 
e 3.500 mg/m2 até o final desta fase (Figura 22). 
A produção de dióxido de carbono é inicialmente devido à 
oxidação do carbono presente no substrato e nos dejetos suínos, depois 
diminui levemente provavelmente devido à diminuição da porosidade da 
pilha e aumento da umidade, que afeta a difusão do oxigênio (MUSTIN, 
1987).  
 
 
Figura 22 - Fluxo médio diário de C-CO2 durante a fase de 
absorção do processo de compostagem, onde (A) representa as 
aplicações e (R) representa os revolvimentos. 
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Figura 23 - Perfil horário das emissões de C-CO2. 
 
 
Pelo perfil das emissões de C-CO2 é possível observar 
nitidamente, durante todo o processo, nitidamente a dinâmica da 
biomassa em função da concentração de oxigênio (Figura 23).  A 
realização dos revolvimentos permite a oxigenação da pilha 
temporariamente e o aumento da atividade dos microrganismos 
resultando em um pico de emissões que descresse conforme se distancia 
o momento do revolvimento. Uma parte das emissões de C-CO2 pode 
ser resultado de reações anaeróbicas, incluindo a digestão de compostos 
facilmente degradáveis na ausência de oxigênio (PAILLAT et al., 2005). 
A oxidação do carbono em CO2 pela biomassa coincidiu com o 
conteúdo de carbono total reduzido durante o processo e com o padrão 
das emissões. Cerca de 38,9% do carbono inicial foi perdido na forma 
de C-CO2 (95,8%) e C-CH4 (4,17%). 
Golueke (1997) observou um desprendimento de 2/3 do carbono 
inicial do material em compostagem na forma de CO2 e 1/3 foi 
combinado com nitrogênio na célula viva, provocando um aumento na 
concentração de nitrogênio total durante a compostagem.  
Hellebrand e Kalk (2001) estudaram as emissões de monóxido de 
carbono durante a compostagem de dejetos suínos e resíduos verdes e 
concluíram que 99% do C perdido foi na forma de CO2. Em outros 
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trabalhos Wolter et al. (2004), Hobson et al. (2005) e Paillat et al. (2005) 
concluíram que a perda de C através da emissão de CO2 é maior que a 
de CH4. 
Além disso, Manios et al., (2007) observaram que a proporção de 
substrato utilizado no processo de compostagem para tratamento de 
resíduos da produção de azeite de oliva afetou as emissões de CO2 e 
CH4, de forma que quanto maior a relação substrato resíduo menores as 
emissões de CH4 e CO2, pois a disponibilidade de carbono orgânico 
afeta a produção desses gases. 
Grande parte do C-CH4 emitido durante o processo de 
compostagem é provavelmente produzido nas camadas mais inferiores 
da leira onde as condições permitem o desenvolvimento de locais 
anaeróbios, porém em menores quantidades pode ser oxidado nas 
camadas superiores da leira pela biomassa metanotrófica (JÄCKEL et 
al., 2004; WILSHUSEN et al., 2004).  
O perfil das emissões de C-CH4 (Figura 24 e 25) encontrado 
neste trabalho foi inversamente proporcional ao perfil das emissões de 
C-CO2, ou seja, os revolvimentos provocaram redução nas emissões por 
um período de 3 dias, e as aplicações de dejetos aumentaram as 
concentrações emitidas.  Esse aspecto reforça a existência de momentos 
de elevada redução na concentração de oxigênio da leira, indicando que 
as concentrações de oxigênio (cerca de 5%) registradas antes dos 
revolvimentos favoreceram o desenvolvimento de locais anaeróbios nas 
camadas mais profundas e intermediarias da leira. Também foi 
observado redução significativa na concentração de oxigênio durante as 
primeiras 4 horas após o término do revolvimento. Esse comportamento 
nos leva a acreditar que os picos de C-CO2 e N-NH3 observados nesses 
dias são resultantes da atividade acelerada da biomassa, e as emissões de 
C-CH4 e N-N2O horas após o término do revolvimento foram reprimidas 
pela concentração de oxigênio. 
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Figura 24 - Fluxo médio diário de C-CH4 durante a fase de 
absorção do processo de compostagem, onde (A) representa as 
aplicações e (R) representa os revolvimentos. 
 
 
 
Figura 25 - Perfil horário das emissões de C-CH4. 
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Fukumoto et al. (2003) observaram que o tamanho da leira está 
diretamente relacionado à formação de locais anaeróbios e emissão de 
CH4. A alteração do tamanho da leira de compostagem foi apontada 
como a principal responsável pela mudança dos padrões de emissão, isto 
é, devido ao número e tamanho dos sítios anaeróbias.   
Haga et al. (1998) mostraram ainda que o tamanho das porções 
anaeróbias estabelecidas diminuí em função do amadurecimento do 
composto. 
Para Sommer e Moller (2000) a compostagem com revolvimento 
manual produz CH4 em quantidades relativamente significativas em 
comparação com métodos de compostagem em que as taxas de aeração 
adequadas são garantidas e a produção de CH4 é insignificante. 
O controle na emissão do CH4, segundo Park et al. (2011), pode 
ser eficiente aplicando o manejo adequado de revolvimento, 
proporcionando aeração adequada para evitar a formação de locais 
anaeróbios. 
Na Figura 26 observa-se o comportamento do vapor perdido 
durante o processo de compostagem, destacando-se que os 
revolvimentos provocaram maior perda de água da biomassa. 
 
 
Figura 26 - Perfil de emissões de H2O, durante os períodos de 
revolvimento (R) e aplicação (A) de dejetos. 
84 
 
4.2.3 Relação C/N dos gases 
 
A relação C/N do gás emitido foi muito elevada no primeiro dia 
de compostagem 1180, em seguida diminuiu e se manteve abaixo de 
100, devido ao aumento nas emissões de N-NH3 e N-N2O, além disso, 
não se observou variações significativas provocadas pelas aplicações ou 
revolvimentos (Figura 27). 
Ao final da fase de absorção Paillat et al. (2005) encontraram 
uma relação C/N de emissão de 31, enquanto no presente trabalho foi 
observada uma relação de 64,8, o que indica que as emissões de C-CO2 
e
 
C-CH4, em relação à produção de N-NH3 e N-N2O, ao final da fase de 
absorção foram superiores às encontradas por Paillat. 
 
Figura 27 - Perfil da relação C/N de gases emitidos durante a 
fase de absorção, revolvimento (R) e de aplicação (A) de dejetos. 
 
A relação entre C-CO2 e C-CH4 (Figura 28) foi geralmente 
superior a 25, particularmente quando se realizou as aplicações. Após os 
revolvimentos houve aumento da relação durante três dias devido a 
maior produção e liberação de C-CO2 ocasionada pelo aumento das 
concentrações de oxigênio. Após as aplicações observou-se uma 
redução na relação devido o aumento das concentrações de C-CH4 e 
diminuição do C-CO2, possivelmente provocadas pelo aumento de 
umidade. Ao final da fase de absorção a relação C-CO2/C-CH4 estava 
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11,7, indicando uma redução nas emissões de C-CO2 em relação à 
significativa emissão de C-CH4. 
 Com base nas emissões cumulativas, 95,89% do carbono foi 
emitido como C-CO2 e 4,17% como C-CH4. Os gases de nitrogênio N-
NH3 e N-N2O representam uma pequena parte das emissões medidas em 
relação ao carbono emitido, principalmente como C-CO2.  
 
 
Figura 28 - Perfil da relação C-CO2/C-CH4 de gases emitidos 
durante a fase de absorção, de revolvimento (R) e de aplicação (A) 
de dejetos. 
 
A razão entre emissões de N-NH3 e N-N2O (Figura 29) foi baixa 
nos primeiros dias de compostagem devido às concentrações estarem 
baixas em ambas as formas, em seguida com o desenvolvimento do 
processo as emissões de N-NH3 aumentaram consideravelmente, 
aumentando a relação.  Quando as emissões de N-N2O ultrapassaram as 
de N-NH3, a relação diminuiu para abaixo de 1. Observando a Figura 28 
é possível perceber que a relação N-NH3/N-N2O apresentou 
comportamento inversamente proporcional as emissões de N-N2O. 
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Figura 29 - Perfil da relação N-NH3/N-N2O de gases emitidos 
durante a fase de absorção, de revolvimento (R) e de aplicação (A) 
de dejetos. 
 
4.2.4 Horário recomendado para medições 
 
A fim de orientar as medições dos fluxos de gases, na Figura  30, 
31, 32, 33, 34, 35, 36 e 37 são apresentados os fluxo médios diários de 
C-CO2, C-CH4, N-NH3 e N-N2O, em função do horário de avaliação 
pela média de 15 medições por hora com 4 minutos de intervalo entre 
cada medição. Observa-se nas Figuras que os perfis apresentam uma 
grande variação de acordo com o desenvolvimento do processo.  
Os fluxos de C-CO2 medidos nos primeiros dias da fase de 
absorção (Figura 30) durante o final da manhã, o início da tarde e início 
da madrugada se mantiveram bastantes próximos ao fluxo médio diário. 
No vigésimo (20) dia de compostagem (Figura 31) os fluxos que se 
mantiveram mais próximos da média  diária foram no final do dia entre 
as 18 e 22 horas. Assim sugere-se que durante os processos de 
compostagem para tratamento dos dejetos suínos realizados no inverno, 
as medições de C-CO2 sejam realizadas nos períodos indicados acima, 
conforme o desenvolvimento do processo. 
 
 
 
87 
 
 
 
Figura 30 - Perfil de emissão nos primeiros dias da fase de 
absorção do processo de compostagem. 
 
 
Figura 31 - Perfil de emissões no vigésimo (20) dia de 
compostagem. 
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Para as emissões de metano, os fluxos de C-CH4 medidos durante 
o inicio e final da fase de absorção podem ser observados nas Figuras 32 
e 33.  
 
 
Figura 32 - Perfil de emissão nos primeiros dias da fase de 
absorção do processo de compostagem. 
 
 
Figura 33 - Perfil de emissões no vigésimo (20) dia de 
compostagem. 
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O comportamento das emissões de N-N2O (34 e 35) 
demonstraram a dificuldade em estabelecer horários adequados para 
realizar as medições representativos as medias diárias.  No início do 
processo é possível identificar vários horários, 2h, 8h, 9h e 20h, porém, 
conforme o processo se desenvolve e as emissões de óxido nitroso 
aumentam consideravelmente, não é mais possível estabelecer 
indicativos de horários que coincidem com a média diária, pois o 
comportamento da emissão é ascendente no decorrer do dia. 
 
Figura 34 - Perfil de emissão nos primeiros dias da fase de 
absorção do processo de compostagem. 
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Figura 35 - Perfil de emissões no vigésimo (20) dia de 
compostagem. 
 
Coincidentemente também não foi observado nenhum horário 
que se assemelha à media diária de N-NH3 no vigésimo (20) dia de 
compostagem, apenas no início do processo o horário das 17h foi 
semelhante (36 e 37). 
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Figura 36 - Perfil de emissão nos primeiros dias da fase de 
absorção do processo de compostagem. 
 
 
 
Figura 37 - Perfil de emissões no vigésimo (20) dia de 
compostagem. 
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Considerando as figuras 30 a 37  recomenda-se que durante o 
inverno o monitoramento das emissões deve ser realizado  entre às 9 e 
12h e entre às 17 e 20h a fim de captar a amplitude da variabilidade 
diária do fluxo dos gases emitidos e permitir assim a obtenção de 
valores médios diários próximos da realidade. 
 
4.3 Balanço de massa 
 
Na Tabela 10 apresenta-se o balanço de massa realizado durante a 
fase de absorção do processo de compostagem para os elementos 
voláteis. O balanço de massa foi determinado através da quantificação 
das estradas (dejetos + maravalha) no processo de compostagem e pelas 
saídas que podem ser considerados como a soma dos elementos que 
ficaram retidos na biomassa e perdidos via percolação (Figura 38).  
 
 
Figura 38 – Diagrama especificando as entradas e saídas do 
processo de compostagem consideradas no balanço de massa. 
 
O balanço de fósforo e a concentração de água, por serem 
elementos estáveis, foram usados na quantificação dos erros gerados 
pela metodologia utilizada. 
Segundo Paillat et al. (2004) o fósforo apresenta perdas muito 
baixas (<0,5%), pois não é volatilizado e é pouco solúvel, podendo ser 
utilizado para determinar as perdas de outros elementos durante a 
compostagem.  
Em função da falta de representatividade na amostragem, nas 
medições de volume dos dejetos suínos, na pesagem da biomassa e nas 
incertezas analíticas, aceitou-se como satisfatório o erro de ±10% que 
representa o somatório dos erros que podem ter ocorrido nas variáveis 
apontadas acima. O valor de 10% atribuído com erro aceitável foi 
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recomendado por Paillat et al. (2004) após determinar as emissões de 
gases em sistemas de compostagem desenvolvidos na França. 
 
Tabela 10 - Balanço de massa dos elementos voláteis, Água 
(kg) Matéria Natural – MN (kg), Massa Seca - MS (kg), Matéria 
Orgânica MO (kg), Carbono orgânico - C (kg) e Nitrogênio total - N 
(kg). 
 Água MN MS MO C N 
Entradas (1) 2.485,16 2.935,97 450,80 406,90 233,77 11,63 
Saídas (2) 1.124,49 1.448,26 323,77 288,32 142,82 6,88 
Perda (1-2) 1.360,67 1.487,71 127,03 118,58 90,95 4,75 
Emissão Gases* 1.221,55 - - - 80,96 1,21 
Gases/perda  139,12 - - - 9,99 3,55 
% Gases/perda 10,22 - - - 10,98 74,73 
Perda % 54,75 50,67 28,18 29,14 38,90 40,84 
*Como Emissão Gases: Entende-se como a soma de CO2 + CH4 para o 
caso do C e NH3+N2O para N, sendo o total de H2O. 
 
Através do balanço da água (Tabela 10) observou-se redução de 
54,75% na quantidade total de água entre a entrada e a saída na 
biomassa no sistema de compostagem. O vapor de água medido na 
forma de gás representa 89,77% da perda total de água que entrou na 
biomassa. Pode-se atribuir a perda de água pela quantidade de calor 
produzida durante o processo de degradação da matéria orgânica uma 
vez que, foi registrada temperatura média na biomassa de 46°C. 
Paillat et al. (2005) encontraram perda de água na ordem de 56% 
durante a fase de impregnação dos dejetos suínos ao substrato, porém a 
temperatura na biomassa não ultrapassou os 40°C, o que equivale a uma 
temperatura menor em 6°C em relação ao que foi registrado no presente 
experimento.  
 A diferença entre a perda de água observada (1.360,67 kg) e o 
que foi medido como emissão de água (1.221,55 kg) representou 
10,22%. Essa diferença indica o erro observado na determinação das 
emissões da evaporação d`água. A entrada de água, na biomassa, foi de 
2.485,16 kg, sendo que 2.453kg estavam presentes nos dejetos líquidos 
de suínos e 32 kg restantes entraram via maravalha (Figura 38).   
A biomassa expressa na matéria natural teve redução de 50,67%, 
sendo que deste total a água representou 82% dessa perda.  
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Paula e Cezar (2011) em experimento realizado com 
compostagem de resíduos orgânicos, encontraram 55% de redução da 
massa inicial, enquanto Pereira Neto (1996) aponta como eficiente os 
processos de compostagem que apresentam redução na ordem de no 
mínimo 40%.  
A quantidade de biomassa expressa na base da matéria seca 
durante o processo de compostagem reduziu 28%, podendo atribuir isto 
à provável oxidação de compostos de carbono facilmente degradáveis, 
que resulta na produção de CO2 que é perdido na forma de gás e provoca 
a perda de matéria seca. O resultado encontrado é semelhante ao 
encontrado por Paillat et al. (2005) que foi de 20%. 
Os resultados obtidos no balanço de massa para a matéria 
orgânica neste experimento indicaram perda de 29,14% de matéria 
orgânica. Paillat et al. (2005) e Callarec et al. (2002)  encontraram 
perdas de 46% e 25%, respectivamente.  
 
Tabela 11 - Balanço de massa elementos não voláteis, Massa 
Mineral -MM (kg), Fósforo – P (kg), Potássio – K (kg), Cobre - Cu 
(kg) e Zinco - Zn (kg). 
  MM P K Cu Zn 
Entrada (1) 43,90 3,11 3,68 0,05 0,38 
Saída  (2) 35,45 3,02 2,21 0,05 0,35 
Perda  (1-2) 8,45 0,10 1,47 0,0 0,02 
Perda % 19,25 3,08 39,89 - 7,89 
 
Na Tabela 11 apresenta-se o balanço de massa para a  matéria 
mineral para elementos não-voláteis. Verifica-se diferença de 19,25% 
ou seja, 8,45 kg entre a entrada e a saída deste elemento. Considerando 
as perdas dos elementos minerais, fósforo, cobre, zinco e potássio 
determinados no estudo, chegar-se-ia a 1,572kg, que representa 18,5% 
da matéria mineral perdida durante a compostagem.  
Na Figura 40 percebe-se que a fração mais significativa de 
matéria mineral foi a dos dejetos suínos devido à concentração elevada 
dos elementos fósforo, potássio, cobre e zinco. Essa diferença pode ser 
fortemente atribuída à perda de potássio (39,89%), já que nos dejetos 
suínos está na forma solúvel, facilitando as perdas durante a percolação.  
Para o potássio, a perda de massa encontrada no balanço foi de 
39%, enquanto  para o fósforo foi 3,08% e Cu não apresentou perda 
95 
 
significativa (<1%). Já  para Zn a perda foi de 7,89%, estando dentro da 
margem considerada como erro analítico.  
O resultado encontrado para o potássio foi superior em 16% ao 
encontrado por Paillat et al. (2004) na fase de absorção, que 
identificaram perda de 23%. 
Nas Figuras 39, 40 e 41 é possível visualizar de forma mais clara 
o balanço de massa com as respectivas frações de cada elemento que 
ingressou no sistema de compostagem pela maravalha ou dejeto suíno. 
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Figura 39 - Balanço de matéria natural, água e matéria seca, com 
entradas e saídas detalhadas. 
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Figura 40- Balanço de matéria orgânica e carbono orgânico, com 
entradas e saídas detalhadas. 
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Figura 41 - Balanço de matéria natural, água e matéria seca, com 
entradas e saídas detalhadas. 
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Para os elementos C e N o balanço apresentou perda de massa de 
90,95kg e 4,75kg, respectivamente. Assim 38,90% do carbono que 
entrou no sistema foi perdido na forma de gases, principalmente como 
CO2 e CH4, mas também sob a forma de compostos orgânicos voláteis 
(COV) que não foram determinados. Considerando apenas a quantidade 
de carbono perdida na forma de CO2 e CH4 no balanço, encontra-se uma 
diferença de 10,98% entre a entrada e a saída da compostagem na 
biomassa,  que foi perdido na forma de  emissões de gases (Tabela 10). 
Chantigny; Rochette e Angers (2001) acreditam que os ácidos 
graxos voláteis são a primeira fração de carbono a ser degradada durante 
a decomposição da matéria orgânica, e segundo Collignon (2004) as 
perdas na forma de compostos orgânicos voláteis (COV) correspondem 
entre 5% e 10% do carbono fornecido pelo dejeto, mas apenas 50% 
dessa quantidade é volatilizada. 
Com base nessa constatação, pondera-se que 3,75% de 82,92 kg 
de carbono que ingressou no processo pelos dejetos suínos foi perdido 
na forma de COV.  Assim, a perda de carbono na forma de COV foi de 
3,10 kg, que representou 4,12% do carbono perdido. 
As relações das concentrações médias permitem repartir a perda 
de 38,90% de carbono observada no trabalho em:85,20% na forma de 
CO2 (95,83% do C perdido na forma de gás medido), 3,70% como CH4 
(4,16% do C perdido na forma de gás medido), e 4,12% como COV 
(valor estimado). 
O nitrogênio teve perda de 40,84% do total que ingressou no 
sistema.  As emissões de N na forma de N-NH3 e N-N2O totalizaram 
1,2kg, ou seja, 25,47% do N perdido e 10,40% do total de N que 
ingressou no sistema. A quantidade de N perdida na forma de N2O foi 
de 6,52% e na forma NH3, 93,4% do que foi medido  
A  relação entre as emissões de N2 e N2O foi 15,32 relação que 
pode ser considerada superior à observada por Dalal et al. (2003), que 
encontraram relação próxima a 9 em solos com adubação de dejetos 
suínos. 
Por outro lado, os resultados obtidos demonstraram que as perdas 
observadas neste experimento foram inferiores às registradas por 
Callarec (1996; 1997) de 50% durante as aplicações de dejetos suínos na 
compostagem na camada superficial da leira. 
A relação C/N calculada pela diferença de massa de C e N 
observada no composto entre o início e o fim do processo (12,2) foi 
superior à observada por Paillat et al. (2005) de 6,3 indicando que a 
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quantidade de nitrogênio perdida no presente estudo, também foi 
inferior à observada por esse autor.  
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5. CONSIDERAÇÕES FINAIS 
 
O processo de compostagem para o tratamento dos dejetos suínos 
com a utilização de maravalha como substrato apresentou um 
desempenho, em geral, satisfatório, com boa capacidade de absorção e 
concentração de nutrientes, mas, por outro lado não se observou 
decomposição satisfatória e redução do tamanho das partículas. 
Acredita-se que a alta umidade da biomassa durante a fase de absorção 
pode ter contribuído para esse comportamento. Além disso, a perda de 
nitrogênio (40,8%) observada durante o processo superou a perda de 
carbono (39,8%). Esta perda elevada de nitrogênio pode estar 
relacionada à disponibilidade de carbono lábil e não é desejada em 
processos de compostagem. 
Através do perfil das emissões de NH3 acredita-se que nos 
primeiros dias de compostagem ocorreu a assimilação de amônio na 
biomassa microbiana junto com o carbono lábil presente na maravalha. 
Com o esgotamento desta fonte de carbono, a quantidade de carbono 
lábil que ingressou no sistema através dos dejetos suínos foi insuficiente 
provocando redução na assimilação do nitrogênio. A perda de nitrogênio 
foi então ocasionada pela baixa disponibilidade de carbono facilmente 
biodegradável, que afetou a imobilização do nitrogênio e provocou 
perda deste elemento na forma gasosa. A utilização dos dejetos suínos 
na compostagem deve considerar a quantidade de matéria seca superior 
a 4%, e o tempo de armazenamento dos dejetos na granja (calhas, 
esterqueiras ou lagoas) que pode alterar as formas de nitrogênio, 
passando da forma orgânica para a forma amoniacal. 
A aeração da biomassa em compostagem é um fator diretamente 
relacionado à dinâmica de emissões de gases. A freqüência da realização 
de revolvimentos e a taxa de aeração da biomassa podem favorecer 
perdas de nitrogênio na forma de NH3, assim como, baixa aeração pode 
permitir a formação de gases com alto potencial de aquecimento global, 
como CH4 e N2O. Por isso é importante estabelecer a freqüência correta 
de aeração das leiras de compostagem. 
Além disso, a dinâmica do nitrogênio observada durante a 
compostagem demonstrou que as emissões na forma de N2O estão 
diretamente relacionadas a produção de nitrato na pilha. Nesse sentido 
os aspectos que afetam o processo de nitrificação e  desnitrificação 
durante a compostagem devem ser melhor investigados afim de 
favorecer as emissões de N2 em detrimento daquelas de N2O. 
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A determinação do perfil de emissões permitiu identificar os 
melhores horários para realizar o monitoramento dos gases. 
Devido a um problema técnico no analisador de gases INNOVA 
1412 durante o desenvolvimento da avaliação do processo de 
compostagem foi possível apenas determinar as emissões gasosas na 
fase de absorção da compostagem, não sendo possível determinar as 
emissões gasosas durante a fase de maturação do composto.  
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6. CONCLUSÕES 
 
A redução total de água durante o processo de compostagem foi 
de 54,75%, o vapor de água medido representou 89,77% dessa 
quantidade.  A perda de nitrogênio durante o processo de compostagem 
foi de 40,84%, onde o N-NH3 representou 7,67%, o N-N2O 2,57% e o 
N-N2 29,7% do nitrogênio total aplicado na compostagem, estimado a 
partir da diferença entre a quantidade total de nitrogênio perdido e o que 
foi emitido na forma de N-NH3 e N-N2O. Cerca de 38,9% do carbono 
inicial foi perdido, sendo que as emissões de C-CO2 e C-CH4 
corresponderam a 89% dessa quantidade e representaram 
respectivamente 96% e 4,2%. 
O balanço de massa permitiu verificar a viabilidade da 
metodologia utilizada na determinação do fluxo de emissões de gases 
(CO2, CH4, N2O, NH3 e H2O).   O erro de 10% encontrado no balanço 
de água indicou uma subestimativa na determinação das emissões de 
todos os gases, porém este erro foi inferior ao esperado e pode estar 
relacionado não só a metodologia adotada na determinação das 
emissões, mas principalmente à falta de representatividade da 
amostragem e erros analíticos.  
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7. RECOMENDAÇÕES 
 
Recomenda-se a utilização da maravalha como substrato 
combinada  com matérias que apresentem menor granulométrica como a 
serragem. Deve-se avaliar também a utilização deste substrato em 
processos de compostagem para tratamento dos dejetos suínos com 
teores de umidade inferiores a 75%  afim de atestar sua eficiência.  
Outros estudos são necessários para determinar o perfil das 
emissões de gases utilizando-se outros materiais e outros sistemas de 
compostagem. Além disso, recomenda-se a realização de trabalhos para 
determinar o balanço de massa e o perfil das emissões de gases durante 
todo processo de compostagem. 
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ANEXO 1 
 
CARBONO ORGÂNICO  
 
Princípio  
Oxidação da matéria orgânica via úmida com dicromato de 
potássio  em meio sulfúrico, empregando-se como fonte de energia o 
calo desprendido do ácido sulfúrico e/ou aquecimento. O excesso de 
dicromato após a oxidação  é titulado com solução padrão de sulfato 
ferroso amoniacal (sal de Mohr).   
 
Procedimento  
• Tomar aproximadamente 20g de solo, triturar em gral e passar em  
peneira de 80 mesh.  
• Pesar 0,5g do solo triturado e colocar em erlenmeyer de 250ml.  
• Adicionar 10ml (pipetados) da solução de dicromato de potássio  
0,4N. Incluir um branco com 10ml da solução de dicromato de 
potássio e anotar o volume de sulfato ferroso amoniacal gasto.  
• Colocar um tubo de ensaio de 25mm de diâmetro e 250mm de  
altura cheio de água na boca do erlenmeyer, funcionando  este 
como condensador.   
• Aquecer em placa elétrica até a fervura branda, durante 5 
minutos.  
• Deixar esfriar e juntar 80ml de água destilada, medida com 
proveta, 2ml de ácido ortofosfórico e 3 gotas do indicador 
difenilamina.   
• Titular com solução de sulfato ferroso amoniacal  0,1N até que a 
cor azul desapareça, cedendo lugar à verde.  
 
Cálculo  
C (g/kg) = (40 - volume gasto) x f x 0,6  
f = 40 / volume sulfato ferroso gasto na prova em branco. 
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ANEXO 2 
 
EQUIVALENTE DE CARBONATO DE CÁLCIO  
 
Princípio  
Ataque da amostra com excesso de solução padrão de HCl e 
titulação do excesso de ácido com solução de NaOH padrão. A 
diferença entre os cmol c /l adicionados e os titulados representa o 
percentual de CaCO3 na  amostra.  
 
Procedimento  
• Pesar 5 a 25g de solo, colocar em cápsula de porcelana de 200ml 
e  adicionar 50ml de HCl 0,5 N por meio de pipeta.  
• Aquecer por 5 minutos ou colocar em banho-maria durante 15 
minutos.  
• Deixar esfriar, adicionar um pouco de água e 3 gotas de 
fenolftaleína.   
• Titular com solução de NaOH 0,25 N.  
 
Observação:  
A quantidade de amostra a pesar é definida em função do grau de  
efervescência que a amostra apresenta quando é umedecida com HCl 
30%. A  reação pode ser fraca, moderada ou forte.  Caso haja 
dificuldade na titulação da solução com a amostra de solo, filtrar, lavar e 
proceder à titulação no total ou numa alíquota. Esta determinação inclui 
também outros carbonatos. 
 
Cálculo  
CaCO3 (g/kg) = ( a x 2 - b ) x 12,5/p  
a = ml de HCl 0,5 N  
b = ml de NaOH 0,25 N  
p= solo em gramas   
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ANEXO 3 
 
ABERTURA VIA SECA DE AMOSTRAS PARA 
DETERMINAÇÃO ELEMENTAR TOTAL (fósforo, cobre e zinco) 
 
Equipamentos e Vidrarias 
Dispenser com volume ajustável (10 mL). 
Cadinhos de porcelana. 
Chapa de aquecimento. 
Balança analítica.  
Mufla. 
Funil simples. 
Balão volumétrico de (25, 50 ou 100 mL). 
Papel filtro quantitativo. 
Purificador de água. 
 
 Reagentes, Soluções  
 
  Soluções: 
-  HCl 1:1 (v/v).  
 
11.1.1. Abertura da amostra 
 
Para matrizes sólidas, pese  aproximadamente 500 mg  da 
amostra seca e moída , transfira para o cadinho de porcelana registre a 
massa no formulário FQ3-057.  
Para matrizes líquidas, pipete 10 mL de amostra em cadinho de 
porcelana e seque em chapa de aquecimento a 80-100 °C por 
aproximadamente 1h. 
Calcine a amostra por 3 horas a 450 °C. 
Retire a amostra e deixe esfriar até a temperatura ambiente. 
Em capela de exaustão adicione 10 mL de HCl 1:1 (v/v). 
Aqueça a mistura em chapa de aquecimento a 80-100 °C até a 
redução de 2/3 do volume inicial. 
Deixe a solução resfriar até a temperatura ambiente. 
Filtre a solução em papel de filtro quantitativo para um balão 
volumétrico de 25, 50 ou 100 mL e complete o volume com água 
ultrapura. 
129 
 
Encaminhe para análise dos elementos por espectrometria de 
absorção  atômica (Cu, Zn), fotometria de chama (K) ou por 
espectrometria UV-Vis (P). 
 
ABERTURA VIA ÚMIDA DE AMOSTRAS PARA 
DETERMINAÇÃO ELEMENTAR TOTAL 
 
Equipamentos e Vidrarias 
Dispenser com volume ajustável (1,0 a 10,0 mL). 
Tubos de digestão aferidos para 25 mL. 
Bloco digestor com controle de temperatura, com capacidade para 40 
tubos. 
Balança analítica. 
Agitador rotatório. 
Purificador de água. 
 
Reagentes: 
 
-     Ácido Nítrico, 65%, HNO3. 
 Ácido Perclórico p.a., 70%, HClO4, PM=100.46. 
    
 Soluções: 
 
Solução de ácido nítrico-perclórico 8:1 (v/v) 
 
Descrição, Preparação e Preservação da Amostra 
 
11.1.1. Abertura da amostra 
Pese  aproximadamente 500 mg  da amostra seca e moída e 
transfira para tubo de digestão. 
Em capela de exaustão, adicione 8 mL de solução de ácido 
nítrico-preclórico  e deixe em repouso por 18 horas. 
Aqueça a mistura obedecendo o seguinte programa de 
aquecimento: 95° C por 30 minutos; aumente 10°C a  cada 10 minutos 
até atingir 160°C; quando atingir 160°C, mantenha  nesta temperatura 
até formar fumos brancos e densos e até reduzir o volume para 
aproximadamente 500 µL; retire a grade de tubos do bloco digestor, 
aguarde esfriar até a temperatura ambiente. 
Agite os tubos por agitação rotatória e complete o volume para 25 
mL com água ultrapura . 
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Encaminhe para análise dos elementos por espectrometria de 
absorção atômica (Cu, Zn), fotometria de chama (K) ou por 
espectrometria UV-Vis (P). 
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ANEXO 4 
 
Metodologia para determinação do Nitrogênio Total Kjeldahl 
  
Reagentes  
1. Ácido Sulfúrico (95-97%) (H2SO4)  
2. Hidróxido de Sódio (NaOH)  
3. Sulfato de Sódio (Na2SO4)  
4. Sulfato de Potássio (K2SO4)  
5. Sulfato de Cobre Pentahidratado (CuSO4.5H2O)  
6. Selênio Metálico  
7. Ácido Bórico (H3BO3)  
8. Etanol (95%)  
9. Vermelho de Metila (C15H15N3O2)  
10. Verde de Bromocresol (C21H13Br4O5)  
11. TRIS (Tris – (hidroximetil)amino metano) (C4H11NO3)  
  
Preparo das Soluções  
Solução Padrão de Nitrogênio (20000 ppm ou 2 % de N)  
- Pesar 7,6400 g de cloreto de amônio, utilizando balança  com 
precisão de 0,0001 g;  
- Diluir em 100 mL de água destilada.  
Mistura Digestora  
- Pesar aproximadamente 1000 g de sulfato de potássio;  
- Pesar aproximadamente 100 g de sulfato de cobre 
pentahidratado;  
- Pesar aproximadamente 10,0 g de selênio (metálico);  
- Moer todos os reagentes separadamente;  
- Misturar bem e moer a mistura.  
Solução de indicador em ácido bórico  
- Pesar aproximadamente 280 g de ácido bórico utilizando 
balança com precisão de 0,0001;    
- Dissolver em 4 litros de água quente;  
- Deixar esfriar;  
- Transferir para um recipiente de 14 litros contendo 2800 mL de 
etanol 95% e 280 mL da solução para indicador de ácido bórico 
(SPBH);  
- Misturar as soluções neste recipiente e completar o volume para 
14 litros com água destilada e misturar novamente;  
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- Adicionar cuidadosamente o hidróxido sódio 3 N até que mal se 
observe uma leve mudança  de cor de roxo para verde claro ao adicionar 
1 mL de água destilada  e uma 1  gota  do indicador.  
Hidróxido de Sódio 10 N  
- Pesar aproximadamente 800 g de hidróxido de sódio;  
- Dissolver em 800 mL de água destilada em um becker;  
- Transferir para um balão volumétrico de 2000 mL;  
- Completar o volume de água e misturar bem a solução.  
 
Ácido Sulfúrico 10 N  
- Adicionar cuidadosamente 280 mL de ácido sulfúrico 
concentrado medido em proveta e transferido para um balão volumétrico 
de 1000 mL contendo aproximadamente 500 mL de água destilada;  
- Completar o volume com água destilada e misturar bem.  
 
Ácido Sulfúrico 0,05 N  
- Adicionar 50 mL de ácido sulfúrico 10 N, medido com proveta 
e transferido para um balão  volumétrico de 2000 mL contendo 
aproximadamente 500 mL de água destilada;  
- Misturar e completar o volume com água destilada.  
 
Solução TRIS 0,05000 N  
- Pesar aproximadamente 7 g de TRIS, utilizando balança com 
precisão de 0,0001 g;  
- Secar por 1 hora a 105oC;  
- Dissolver o Tris em um balão volumétrico de 1000 mL com 
água destilada;  
- Ajustar o volume e homogeneizar.  
Solução Hidróxido de Sódio 3 N  
- Pesar aproximadamente 120 g de hidróxido de sódio;  
- Dissolver em 800 mL de água destilada em um becker;  
- Transferir para balão volumétrico de 1000 mL;   
- Completar o volume com água destilada e misturar bem.  
 
Solução para indicador de ácido bórico  
- Pesar aproximadamente 0,660 g de verde de bromocresol;  
- Pesar aproximadamente 0,330 g de vermelho de metila;  
- Dissolver ambos os reagentes em balão volumétrico de 1000 
mL com etanol 95%;  
- Ajustar o volume e homogeneizar a solução.   
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Padronização do ácido sulfúrico 0,05 N  
- Pipetar 100 mL da solução TRIS 0,05000 N para um becker de 
250 mL (em duplicata);  
- Adicionar 10 mL de água destilada;  
- Adicionar 5 mL do indicador de ácido bórico;  
- Titular com ácido sulfúrico 0,05 N no ponto de viragem o 
indicador passa da cor verde-claro à rosa-claro permanente.  
  
N do ácido = 10,00 x 0,05000/mL do ácido gasto na titulação  
  
Procedimentos  
 
Digestão  
- Medir 10 mL da amostra e adicionar 1,0 g da mistura digestora;  
- Adicionar quantidade de ácido sulfúrico concentrado para 
digerir a amostra (mínimo 5 mL);  
- Transferir os tubos para o bloco de digestão e processar a 
digestão à aproximadamente 400oC por 35 a 45 minutos, até o 
clareamento completo do conteúdo tubo;  
- Retirar os tubos e deixar esfriar.  
 
Destilação  
-  Conectar o tubo contendo a amostra digerida ao destilador de 
forma que fiquem bem encaixados;  
- Colocar o becker de 250 mL contendo aproximadamente 20 mL 
de solução indicadora sobre a plataforma  e levá-la à posição superior;  
- Fechar a porta de segurança do destilador;  
- Ligar o aparelho e selecionar o modo automático que irá liberar 
o tubo, na sequência, 30 mL de água e 30 mL de solução NaOH 10 N, 
sendo iniciada a destilação  com duração programada de 3 minutos;  
- Após o termino da destilação, lavar o destilador por 
aproximadamente 5 minutos,  selecionando o modo de operação manual.   
 
Titulação  
- Colocar o bcker contendo o destilado sobre a plataforma do 
agitador magnético;  
- Colocar a barra magnética dentro do becker;  
- Regular a velocidade de agitação de modo que o conteúdo gire 
de forma orbital, sem que aja  respingos na parede do becker;  
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- Titular com ácido sulfúrico 0,05 N padronizado, até pH 5,4.  
  
Cálculo do NTK  
  
NTK(%) = (va – vb) x F x N x 0,014 x 100  
                                              P  
va – volume de ácido sulfúrico utilizado na titulação da 
amostragem;  
vb – volume de ácido sulfúrico utilizado na titulação da prova em 
branco;  
F – fator de correção para padronização do ácido sulfúrico;   
N – Normalidade do ácido sulfúrico; 
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ANEXO 5:  
 
Método de análise para determinação da Matéria Seca (MS)  
  
Este procedimento tem por objetivo determinar o teor de umidade 
e aplica-se à produtos e  subprodutos de origem vegetal, animal e 
mineral. Amostras de produtos e subprodutos em  geral, são submetidas 
a secagem em estufa a 105ºC até obtenção de peso constante entre duas  
pesagens sucessivas. A perda de água é quantificada pela diferença entre 
o peso da amostra antes e após a secagem.  
  
Procedimentos   
- Os cadinhos previamente limpos, secos e identificados, deverão 
permanecer em estufa  à 105ºC por no mínimo uma hora;  
- Colocar os cadinhos em dessecadores até atingir temperatura 
ambiente;  
- Pesar o cadinho de porcelana vazio, utilizando a balança 
analítica;   
- Acrescentar aproximadamente 2g de amostra;  
- Secar o cadinho contendo a amostra durante uma noite 
(aproximadamente 17:00  ás 08:00 horas do dia seguinte) em estufa à 
105ºC;  
- Retirar o cadinho da estufas e colocar no dessecador em 
temperatura ambiente.  
- Pesar o cadinho contendo amostra seca;  
- Descartar a amostra seca, e limpar o cadinho utilizando o ar 
comprimido.  
  
Cálculos:  
% Umidade = (A-B)x 100/ C  
% MS = 100-% Umidade  
  
Onde:   
A= Peso do cadinho + Peso da amostra;  
B= Peso do cadinho + Peso da amostra após secagem em gramas;  
C= Peso da amostra em gramas.  
O resultado é expresso em percentagem de umidade (%umidade) 
ou percentagem de matéria seca (%MS). 
 
 
